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SAMENVATTING 
 
Deze thesis kadert in een studie van een met minerale olie verontreinigde site 
van de universiteit Gent, site Heymans. Het doel van de studie was de 
haalbaarheid te onderzoeken van het gebruik van passieve 
bodemluchtbemonstering om natuurlijke attenuatie van minerale olie op te 
volgen en te modelleren. 
Om dit te onderzoeken en het resultaat wetenschappelijk te ondersteunen 
werden 43 sensoren op de site geïnstalleerd waarvan 33 verbonden met een 
datalogger. Deze sensoren omvatten druk- en zuurstofsensoren, tensiometers 
en bodemluchtfilters voor passieve bodemluchtbemonstering .  
Uit de analyse van de minerale olieverontreiniging bleek dat deze zich 
voornamelijk bevond onder 200 cm beneden het maaiveld in de hoogst 
verontreinigde zone. De grondwatertafel daalde geleidelijk tijdens het 
proefopzet, zodanig dat de onverzadigde zone werd vergroot. Verder tonen de 
textuuranalyses in de verontreinigde zone abrupte wijzigingen in de textuur 
vanaf 15 cm beneden het maaiveld. Dit omdat na het verwijderen van de tanks 
de putten werden opgevuld met zand. Uit de zuurstofmetingen blijkt dat tot op 
een diepte van 150 cm zuurstof geen limiterende factor is voor de biodegradatie 
van VOC’s.  
Na screening van het passieve bodemluchtbuisje bleek pentaan de meest 
voorkomende VOC in de vervuilde zone. Deze component kon worden gebruikt 
voor alle verdere analyses van de bodemlucht omdat deze in de niet vervuilde 
zone niet voorkomt. De resultaten vertonen afwijkende curven in vergelijking 
met wat uit de literatuur beschikbaar is. De VOC’s migreren in de bodemlucht 
via diffusie maar bij abrupte wijzigingen van textuur toont de curve verhoogde 
diffusieweerstand. Dit wordt duidelijk door een ophoping van gassen op deze 
plaatsen, waarna opnieuw door diffusie de concentratie geleidelijk daalt. 
De besproken modellen in dit onderzoek gaan uit van een lineaire diffusie van 
VOC’s in de onverzadigde zone. Met de resultaten van de passieve 
bodemluchtbemonstering kon daarom geen model worden opgesteld waarbij de 
biodegradatie van minerale olie kon worden gemodelleerd. Het voorzien van 
meerdere parameters betreffende de bodemeigenschappen in de 
modelleringsoftware is hier aangeraden.  
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Passieve bodemluchtbemonstering kan bijgevolg enkel een idee geven van 
welke gassen er worden gevormd tijdens de biodegradatie van minerale oliën. 
Indien meer specifieke eigenschappen gewenst zijn betreffende de 
samenstelling van de bodemlucht moet men toch opteren om actief te 
bemonsteren. Op deze manier is er minder invloed van de textuurparameters, 
van de beweging van de grondwatertafel en het klimaat. 
HOOFDSTUK 1 : INLEIDING EN DOELSTELLINGEN 
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1. INLEIDING EN DOELSTELLINGEN  
 
Bodemsanering in Vlaanderen is van groot belang aangezien Vlaanderen op 
verscheidene plaatsen te maken heeft met licht tot zwaar verontreinigde 
bodems. Deze verontreiniging kan zowel mens, plant als het milieu bedreigen.  
De meest voorkomende verontreiniging in Vlaanderen is minerale olie (De 
Boeck et al., 2006). Van minerale olie afgeleide producten worden veelvuldig 
gebruikt als brandstof, oplos- en smeermiddellen. Voornamelijk als gevolg van 
lekken in leidingen en opslagtanks, overslagactiviteiten, en accidentele lozingen 
(OVAM, 2005) komen deze producten in het milieu terecht. 
De manier waarop bodemverontreiniging wordt aangepakt in Vlaanderen is 
afhankelijk van het tijdstip waarop de verontreiniging ontstond. Bij historische 
verontreiniging, waarbij verdere bodemvervuiling niet meer optreed sinds 1995, 
wordt overgegaan tot sanering indien er aanwijzingen zijn dat de 
bodemverontreiniging een ernstige bedreiging vormt. Bij een nieuwe 
verontreiniging dient de bodem en/of het grondwater gesaneerd te worden 
wanneer de bodemsaneringsnorm voor het bestemmingstype waarin de grond 
gelegen is, overschreden wordt, behalve in een aantal decretale gevallen. 
Bodemsaneringsnormen stemmen overeen met de concentraties aan 
verontreinigende stoffen in de bodem of het grondwater waarboven nadelige 
effecten kunnen optreden voor de mens of het milieu (OVAM, 2002). 
Er zijn verschillende technieken mogelijk om verontreinigde bodems te saneren. 
De sanering kan zowel in-situ als ex-situ gebeuren. Bij een ex-situ 
saneringstechniek wordt de bodem uitgegraven en ergens anders gereinigd of 
gestort. Het voordeel van het verwijderen van de verontreinigde grond is dat het 
risico van blootstelling aan een gevaarlijke stof wordt weggenomen. Bovendien 
is afgraven een relatief snelle en eenvoudige techniek. De kosten voor het 
afgraven, het transport en de reiniging van de grond kunnen echter hoog 
oplopen. Daarnaast moeten soms gebouwen die op het terrein staan, 
afgebroken worden. Als het niet wenselijk is de gebouwen af te breken, kan 
voor een in-situ techniek gekozen worden. In-situ technieken behandelen de 
verontreinigde grond ter plaatse dit kan enerzijds zonder hulpmiddelen met 
opgevolgde natuurlijke attenuatie en met het gebruik van hulpmiddelen zoals 
Soil Vacuum Extraction (SVE), bioventing, dual-phase extraction, lucht 
sparging.  
HOOFDSTUK 1 : INLEIDING EN DOELSTELLINGEN 
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Indien de verontreiniging te diep zit of indien een te groot oppervlak vervuild is, 
wordt vaak gekozen voor het in-situ saneren van de site. Een nadeel van in-situ 
saneringen is dat ze vaak lange tijd in beslag nemen (soms wel 30 jaar) en het 
van tevoren moeilijk te voorspellen is wat de efficiëntie van de sanering zal zijn. 
Vaak blijft er nog een restverontreiniging achter in de bodem.  
De universitaire site Heymans, gelegen te Gent, is verontreinigd met minerale 
olie. Er is reeds een oriënterend (Bureau voor Milieuonderzoek, 2003) en een 
beschrijvend (Universoil, 2004) bodemonderzoek uitgevoerd.  
De haalbaarheid van natuurlijke attenuatie voor site Heymans werd aangetoond 
(Van De Steene en Bonroy, 2006) waarna voor het verder opvolgen van het 
verloop van de natuurlijke attenuatie en de processen die zich afspelen op de 
site werd geopteerd om passieve bodemluchtbemonstering toe te passen. De 
resultaten bekomen met deze techniek en van de reeds aanwezige 
opvolgtechnieken op de site kunnen worden gebruikt om de natuurlijke 
attenuatie te modelleren. De bekomen gegevens laten toe de berekeningen in 
R-UNSAT uit te voeren (Lahvis et al., 1999). 
Deze thesis heeft als doelstelling te onderzoeken of het haalbaar is met de 
gegevens van passieve bodemluchtbemonstering de natuurlijke attenuatie op te 
volgen. 
In het volgende hoofdstuk wordt een overzicht gegeven van de beschikbare 
literatuur betreffende minerale olie, de processen die zich afspelen in de bodem 
bij natuurlijke attenuatie en verschillende technieken voor passieve 
bodemluchtbemonstering. Verder wordt de bruikbaarheid van een aantal 
bestaande modelleringprogramma’s geëvalueerd. 
In het derde hoofdstuk worden de gebruikte materialen en methoden die 
gedurende het onderzoek in het kader van deze thesis aan bod kwamen, 
uitgebreid besproken.  
De resultaten van de uitgevoerde proeven worden beschreven in het vierde 
hoofdstuk. Waarna de besluiten en aanbevelingen worden weergegeven in 
hoofdstuk 5.   
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2. LITERATUURSTUDIE 
2.1 Petroleumkoolwaterstoffen in het milieu 
2.1.1 Chemische samenstelling 
Petroleum of ruwe olie is een organisch materiaal van natuurlijke oorsprong dat 
bestaat uit koolwaterstoffen met ketenlengtes van C2 tot C60 en producten die 
stikstof, zwavel of zuurstof bevatten (NSO-verbindingen). Ruwe olie is het 
resultaat van de inwerking van hoge druk en temperaturen op biologisch 
materiaal. Ten gevolge van de variabiliteit van deze factoren is de samenstelling 
van ruwe olie afkomstig van verschillende plaatsen dan ook heel verschillend. 
Zo kan bijvoorbeeld het percentage koolwaterstoffen in petroleum varieren 
tussen 50 en 97% (Speight, 1991).  
Ruwe olie bestaat uit meer dan honderdduizend chemische verbindingen die 
men in de volgende categorieën kan onderverdelen (Bundt, 1995) 
Alifatische koolwaterstoffen (45-85% in ruwe olie). Hieronder vallen de n-
alkanen of parafines, de iso-alkanen of de isopreenachtigen zoals fytaan en 
pristaan, de cycloalkanen/naftenen of de gealkyleerde cyclopentanen en –
hexanen en de cyclische isopreenverbindingen zoals steranen en hopanen, de 
onverzadigde koolwaterstoffen of de alkenen en alkynen. De cycloalifatische 
producten in ruwe olie zijn vooral cyclopentaan en cyclohexaan ringen met of 
zonder alkylsubstituenten en ook voorkomend in multiringstructuren. De 
onverzadigde koolwaterstoffen komen vooral voor in raffinageproducten.  
Aromatische koolwaterstoffen (5-20% in ruwe olie). Deze bestaan vooral uit 
al dan niet gealkyleerde maar vooral gemethyleerde 1 to 6-ring aromaten en de 
nafteenaromaten zoals gealkyleerde indanen en tetralinen. 
Polaire restfractie (2-15 % in ruwe olie). Dit zijn heterocyclische verbindingen; 
S-, N- of O-houdend, zoals furanen, thiofenen en carbazolen; polaire KWS zoals 
alcoholen, fenolen en carbonzuren; en asfaltenen. 
2.1.2 Fysische eigenschappen en gedrag in het milieu 
Als petroleumkoolwaterstoffen in de bodem terechtkomen, worden ze omringd 
met een geheel van sterk gestructureerde watermoleculen uit de waterfase. Ten 
gevolge hiervan wordt de niet-polaire fractie uit de waterfase gestoten. De vrije 
energie, bekomen door deze expulsie, leidt tot de sorptie van deze verbindingen 
aan het organische materiaal in de bodem. 
HOOFDSTUK 2 : LITERATUURSTUDIE 
 
  15  
De koolwaterstoffen komen in de bodem in vier fasen voor: opgelost, gas, 
geadsorbeerd of  als non-aqueous phase liquid (NAPL) (Kookana et al., 2002).  
Figuur 1 toont de sorptie van koolwaterstoffen in de bodem (National 
Environment Protection Council Service Corporation, NEPC, 2003). 
Figuur 1: Sorptie van koolwaterstoffen in de bodem (NEPC, 2003) 
 
 
Wanneer olieproducten in de onverzadigde zone van de bodem terecht komen 
zal de olie zich gedragen als een bevochtigend fluïdum ten opzichte van lucht, 
maar als een niet bevochtigend fluïdum ten opzicht van water. De olie zal vanaf 
het maaiveld, onder invloed van de zwaartekracht, van porie tot porie bewegen 
telkens de residuele verzadigingsgraad van de olie in de porie wordt 
overschreden. Vochtgehalte en porositeit zijn de belangrijkste parameters die 
een impact hebben op dit proces. De olie wordt in afwezigheid van water niet 
alleen vastgehouden door capillaire krachten, maar ook door adsorptie op het 
oppervlak van de sedimentkorrels. Bij hogere vochtgehaltes zal de olie van het 
korreloppervlak worden verdreven en worden de capillaire krachten voor de olie 
kleiner. De hoeveelheid weerhouden olie in het poriënvolume wordt de 
retentiecapaciteit genoemd (Nobis,1997). In tabel 1 wordt de retentiecapaciteit 
van bodems voor brandstofproducten weergegeven. 
Tabel 1: Retentiecapaciteit van bodems voor brandstofproducten (mg/kg) (Nobis, 
1997) 
 
Type Grind Grof zand Middelfijn zand Fijn zand 
Benzine 1000 1600 3200 5000 
Diesel 2000 3200 6400 10000 
Stookolie 4000 6400 12800 20000 
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De NAPL is mobiel in de bodem en bij lokale overschrijding van deze 
retentiecapaciteit kan de NAPL uitzakken tot op het grondwaterniveau waar het 
dan een drijflaag vormt. 
Verder zullen tegelijk verdamping, uitloging en biologische transformaties 
optreden (zie figuur 2). Door deze processen zal de totale concentratie in de 
bodem afnemen en zal de samenstelling van de achterblijvende olie 
veranderen. De concentratie in de waterfase kan toenemen doordat tijdens de 
afbraak en verwering meer polaire oxidatieproducten worden gevormd. De 
stoffen die uitlogen komen terecht in het grondwater en worden daarin 
meegevoerd door advectie. Door verdunning, differentiële sorptie en 
biodegradatie zal de concentratie afnemen met de afstand tot de bron. 
De snelheid van uitloging, verdamping en afbraak hangt af van de 
bodemopbouw, de aanwezigheid van terreinverharding, het grondwaterpeil, 
schommelingen van de grondwatertafel, de grondwaterstroomsnelheid, de aard 
van de verontreiniging, de concentratie van de verontreiniging en de 
biodegradatiecapaciteit van de bodem. 
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2.1.3 Diesel/huisbrandolie 
Aangezien binnen dit onderzoek vooral gewerkt werd met diesel en 
huisbrandolie, wordt deze fractie verder uitgediept. 
Petroleum KWS zijn verkregen op basis van de destillatie van ruwe olie, waarbij 
een aantal commerciële brandstoffen worden bekomen zoals diesel en 
huisbrandolie met een zeer gelijkaardige samenstelling, van n-alkanen tussen 
C8 en C20, respectievelijk C9 en C24, met het zwaartepunt tussen C13 en C17 
(OVAM,2005).  
Figuur 3 toont de samenstelling van een aantal brandstoffen (OVAM, 2005) 




Kerosine. De kerosines bestaan vooral uit de alifatische groepen EC6-8 
(±10%), EC8-10 (±20-25%), EC10-12 (±20-30%) en EC12-16 (±20%). 
Daarnaast komt ± 10% voor in de aromatische fractie EC10-12. 
Benzine. Benzine bestaat voor het grootste deel uit de aromatische groepen 
EC8-10 (±60%) en EC10-12 (±10%).  
Diesel. Uit de indeling in fracties blijkt dat deze diesels vooral uit de alifatische 
groepen met elementaire koolstof EC12-16 (±20%), EC16-21 (±30%) en EC>21 
(±10%) bestaan. Daarnaast komt ± 20% voor in de groep aromaten EC16-21 
(±20%). 
Diesel is een verzamelnaam van verschillende types destillaten die afhankelijk 
van de samenstelling worden geclassificeerd. 
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In Europa worden de specificaties voor diesel gebruikt in verbrandingsmotoren 
gegeven door de Europese Norm EN 590 (European Committee for 
Standardization, 1993). In de Verenigde Staten zijn drie types van diesel 
commercieel beschikbaar: diesel nr. 1, diesel nr. 2 en diesel nr.4.  
(De fysicochemische eigenschappen van deze types diesel zoals deze 
vastgelegd werden door de Enironmental Healt Criteria (1996) staan 
weergegeven in tabel 2). 
Tabel 2: Fysicochemishe eigenschappen van diesel/huisbrandolie (Environmental 
Health Criteria 171,1996) 
 
Eigenschap Diesel  Nr. 1 Diesel Nr. 2 Diesel Nr. 4 
Smeltpunt (°C) -34 -18 -29 tot -9 
Kookpunt (°C) 145-300 282-338 101-588 
Dichtheid (g cm-3) 0.81-0.94 (15°C) 0.87-0.95 (20°C) 0.81-0.94 (15°C ) 
Viscositeit bij 40°C 
(mm² s-1) 1.3-2.4 1.9-4.1 5.5-45.0 
Dampdruk bij 21°C 
(kPa) 2.83-35.2 2.83-35.2 2.83-35.2 
Wateroplosbaarheid bij 
20°C (mg l -1) ± 5 ± 5 ± 5 
Henry constante bij 
20°C (Pa m³ mol -1) 6.03-7.5 x 10
5 6.03-7.5 x 105 6.03-7.5 x 105 
Log Kow (octanol/water 
verdelingscoëfficiënt) 3.3-7.06 3.3-7.06 3.3-7.06 
Log Koc (bodem sorptie 
coëfficiënt) 3.0-6.7 3.0-6.7 3.0-6.7 
 
Diesel nr. 1 wordt vooral gebruikt bij koude temperaturen, diesel nr. 2 is de 
meest gebruikte brandstof bij verbrandingsmotoren en diesel nr. 4 wordt vooral 
aangewend bij trage verbrandingsmotoren met voorverwarming zoals in 
schepen.  
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Daar de samenstelling van de diesel en huisbrandolie, op uitzondering van het 
zwavelgehalte en eventuele additieven voor verbetering van koude-
eigenschappen, quasi hetzelfde zijn, zijn deze eigenschappen toepasbaar voor 
huisbrandolie (Belgische petroleumfederatie, 2007).  
2.2 Remediatie van petroleumkoolwaterstoffen 
Remediatie van petroleumkoolwaterstoffen in bodem en grondwater kan op 
verschillende manieren gebeuren. Traditioneel werd een vervuilde bodem 
uitgegraven en als afval behandeld op een stortplaats.  
Bij grondwaterverontreiniging werd vooral de pump-and-treat techniek 
toegepast. Voor veel verontreinigde sites is deze oplossing financieel niet 
haalbaar. Daarom werden een aantal alternatieve technieken ontwikkeld. Er zijn 
twee verschillende benaderingen. Enerzijds de in-situ technieken waarbij de 
remediatie op de site zelf gebeurd en anderzijds de ex-situ technieken waarbij 
de bodem wordt afgegraven en elders wordt gereinigd. 
Uit een rapport van de USEPA (2004) zijn de meest gebruikte in-situ technieken 
in de Verenigde Staten bodemluchtextractie, bioventing, persluchtinjectie, 
biosparging, in-situ bioremediatie van grondwater, in-situ bodemspoelen en 
opgevolgde natuurlijke attenuatie. Voor de ex-situ worden de thermische 
desorptie bij lage temperatuur, landfarming, biobedden en het bodemspoelen 
als meest gebruikte technieken aangehaald (USEPA, 2004). 
De opgevolgde natuurlijke attenuatie is één van de meest recente 
saneringstechnieken en werd in deze studie verder onderzocht tijdens een 
effectieve sanering. 
2.3 Natuurlijke attenuatie 
Onder natuurlijke attenuatie (NA) verstaat men dat de verontreiniging in de 
bodem of het grondwater wordt gereduceerd door natuurlijke processen, zonder 
menselijke interventie, en dit binnen een redelijke termijn in vergelijking met 
meer actieve ingrepen (Goovaerts et al., 2006). 
De processen, waarbij de concentratie; de massa; het volume; de mobiliteit 
en/of de toxiciteit van de vervuiling afnemen, kunnen bij natuurlijke attenuatie 
van biologische, fysische of chemische aard zijn.  
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2.3.1 Biologische processen 
2.3.1.1 Het biodegradatie proces 
Vele micro-organismen in de bodem en het grondwater bezitten eigenschappen 
om zowel natuurlijk voorkomende als artificiële koolwaterstoffen te 
mineraliseren. De term “biodegradatie” duidt op de volledige mineralisatie van 
de koolwaterstoffen in CO2, H2O, anorganische componenten en celproteïnen. 
Een transformatie naar andere organische componenten echter is een vorm van 
onvolledige mineralisatie (Madsen, 1991). 
Biodegradatie wordt bewerkstelligd door enzymen geproduceerd door micro-
organismen. Een enzym kan specifiek zijn voor de afbraak van een bepaalde 
polluent.   
Omwille van de complexiteit zullen verschillende enzymen een rol spelen bij de 
volledige afbraak van een huisbrandolie mengsel. Door de verscheidenheid van 
enzymen en organismen kan het zijn dat de koolwaterstoffen niet volledig 
worden afgebroken, maar dat er intermediaire producten worden gevormd die 
minder of meer schadelijk zijn dan de oorspronkelijke organische vervuiling. 
Ook kunnen deze intermediaire componenten meer of minder mobiel zijn in het 
milieu. Verder zijn er koolwaterstoffen die door het micro-organisme niet 
rechtstreeks kunnen worden gebruikt als energie- of koolstofbron omwille van 
hun ruimtelijke structuur, de grootte van de molecule of eventueel door de aard 
van de substitutiegroepen (Verstraete, 1993). Deze  kunnen door enzymen van 
de micro-organismen worden gemetaboliseerd tot andere, beter 
biodegradeerbare componenten, zonder dat het micro-organisme er zelf 
voordeel aan heeft. Dit proces noemt men cometabolisme. Cometabolisme kan 
biodegradatie van moeilijk afbreekbare componenten als PAK’s initiëren 
(Madsen, 1991). 
Biodegradatie van vele koolwaterstoffen kan gebeuren onder aërobe 
omstandigheden. Bij dit proces is zuurstof de elektronen acceptor. Bij aërobe 
biodegradatie zullen de microbiologische populaties snel adapteren aan de 
situatie wat resulteert in een hoge dichtheid van micro-organismen. Zuurstof en 
nutriënten verantwoordelijk voor de groei van de micro-organismen zijn daarom 
meestal de limiterende factoren bij biodegradatie (Paul et al., 1989). 
Voor sommige koolwaterstoffen kan biodegradatie onder anaërobe 
omstandigheden voorkomen. Bij afwezigheid van zuurstof kunnen NO3, SO42-, 
Fe3+, Mn3+,  Mn4+ en HCO3- de rol van elektronen acceptor overnemen.  
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Onder anaërobe omstandigheden is de degradatiesnelheid afhankelijk van de 
inherente reactiesnelheid van de micro-organismen. Het kan maanden tot jaren 
duren vooraleer de micro-organismen geadapteerd zijn, dit proces verloopt 
substantieel trager in vergelijking met de aërobe biodegradatie. Anaërobe 
biodegradatie resulteert bovendien in de vorming van onvolledig geoxideerde 
componenten als organische zuren en bijproducten als methaan of waterstofgas 
(Paul et al., 1989). 
2.3.1.2 Microbiële afbraakkinetiek  
Bij natuurlijke attenuatie is het gedrag van micro-organismen aanwezig in de 
bodem van groot belang.  
De evaluatie van een populatie micro-organismen gebeurt door deze in een 
steriele bodem te brengen en de vervuiling te gebruiken als limiterende 
koolstofbron (figuur 4). 
Figuur 4 toont deze evaluatie van een populatie micro-organismen. 
Figuur 4: De verschillende fasen van groei (g l-1) en de groeisnelheid µ (h-1) van 
een microbiële populatie in een gelimiteerde omgeving (Verstraete, 2006). 
 
 
Er zijn zes verschillende fasen te onderscheiden bij de biodegradatie van 
koolwaterstoffen onder invloed van een microbiële populatie zoals weergegeven 
in figuur 4.: 
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1. De lag-fase; 
2. De versnellingsfase; 
3. De exponentiële fase; 
4. De vertraagde fase; 
5. De fase van maximum populatie;  
6. De sterftefase 
Bij de ‘lag-fase’ of latente fase is de groeisnelheid gelijk aan nul. Dit is de 
adaptatiefase van de micro-organismen (Geerdinck et al., 1996; Harms, 1996; 
Löser et al., 1999; Verstraete, 2006).  
In de versnellingsfase breken de micro-organismen de vervuiling steeds sneller 
af en stijgt de biomassa tot het punt van exponentiële groei, overeenkomend 
met een maximale microbiële groeisnelheid (µmax). De exponentiële groeifase 
eindigt wanneer de microbiële vraag naar een bepaalde component groter is 
dan de maximale massatransfer van deze componenten. Deze maximale 
massatransfer van de verontreiniging naar de microbiële populatie toe kan 
onder andere gelimiteerd raken door de lage wateroplosbaarheid van de 
componenten (Löser et al., 1999). De kenmerken van deze fase zijn de 
limiterende koolstofbron, een minder snel toenemende microbiële biomassa en 
een afnemende groeisnelheid. Wanneer er geen  populatiegroei of 
groeiversnelling meer waar te nemen is, betekent dit dat de maximale 
populatiebiomassa is bereikt. Een volgende fase is de sterftefase door het 
produceren van toxines door de micro-organismen. 
De voorlaatste fase (fase 5, ‘zero growth’) is vergelijkbaar met de natuurlijke 
toestand in de bodem (Verstraete, 2006). 
2.3.1.3 Biodegradatie van petroleumkoolwaterstoffen 
Huesemann (1995) bewees dat de mate van biodegradatie van KWS sterk 
afhankelijk is van de moleculaire samenstelling van de vervuiling. Immers, de 
biodegradeerbaarheid van een verbinding wordt hoofdzakelijk bepaald door de 
ruimtelijke structuur en de grootte van de molecule, alsook door de aard van  de 
substitutiegroepen.  
Door Verstraete (2006) werden vervolgens de volgende vuistregels betreffende 
biodegradatie verzameld: 
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Voor de voornaamste dieselcomponenten: 
Para isomeren zijn beter biodegradeerbaar dan ortho en meta isomeren. Hoe 
meer ringstructuren, hoe moeilijker de afbraak omwille van de verlaagde 
wateroplosbaarheid. 
Zo zijn in het geval van petroleumverbindingen de n-alkanen, n-alkylaromaten 
en de aromaten uit het C10-C22 bereik het minst toxisch en het makkelijkst 
afbreekbaar.  
De n-alkanen, alkylaromaten en aromatische KWS uit het C5-C9 bereik hebben 
een relatief hoog solvent-type membraantoxiciteit.  
Ze zijn voor sommige micro-organismen biodegradeerbaar bij lage 
concentraties, maar in de meeste gevallen worden ze niet verwijderd door 
biodegradatie maar door vervluchtiging. Gasvormige n-alkanen (C1-C4) zijn 
biodegradeerbaar maar worden slechts gebruikt door een kleine groep van 
gespecialiseerde KWS afbrekers. De n-alkanen, alkylaromaten en aromatische 
verbindingen bestaande uit meer dan 22 C-atomen (> C22), hebben een lage 
toxiciteit, maar door hun fysische eigenschappen zoals hun extreem lage 
wateroplosbaarheid en hun vaste vorm bij fysiologisch actieve temperaturen, 
zijn deze stoffen benadeeld voor biodegradatie en transformaties (Van De 
Steene, 2004). 
Vertakte alkanen en cyclo-alkanen uit het C10-C22 bereik zijn minder 
biodegradeerbaar dan hun n-alkaan en aromatische analogen. Vertakkingen 
creëren tertiaire en quaternaire koolstof atomen die omwille van sterische 
hindering de β–oxidatie moeilijk maken.  Geerdink et al. (1996) wees erop dat 
de lag fase, bij de afbraak van vertakte alkanen in aanwezigheid van lineaire 
alkanen, het resultaat is van een sterkere affiniteit van de aanwezige enzymen 
voor de niet- vertakte alkanen. 
Zo wordt voor diesel in de literatuur biodegradatiesnelheden van 0.2 tot 26 mg 
koolwaterstof (KW) per kg bodem en per dag teruggevonden (Møller et al., 
1996, Márquez-Rocha et al., 2001, Davis et al., 2003). 
2.3.2 Fysische processen  
De fysische processen omvatten retardatie, advectie, dispersie, verdunning en 
vervluchtiging. Deze zorgen voor een vermindering van de concentratie van de 
verontreiniging, maar de vuilvracht blijft ongewijzigd. 
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2.3.2.1 Retardatie 
De verontreiniging die in de bodem terecht komt zal ofwel 
weerhouden/vertraagd worden (retardatie) op de oppervlakken van de 
bodemdeeltjes of zal accumuleren in de poriënruimtes, onder opgeloste vorm in 
het poriënwater, als gas in de bodemlucht of als vrije vloeistoffase of suspensie. 
De verdere verspreiding van de verontreiniging zal afhangen van zowel de 
fysische kenmerken van de bodem, zoals temperatuur, vochtgehalte, 
zoutgehalte, als van de fysische en chemische eigenschappen van de 
verontreiniging. 
Naast sorptie kunnen ook niet sorptieve processen de verontreiniging vertragen 
of weerhouden. Zo kan een verontreiniging gevangen worden in een 
bodemporie, die te klein is om verder transport toe te laten. Daarnaast kan een 
polluent ook neerslaan door een geochemische reactie. Deze neerslagreacties 
worden gecontroleerd door het zuur-base evenwicht en de redoxcondities. 
Het verdere transport en de verspreiding van de opgeloste verontreiniging met 
het bodemwater gebeurt volgens twee belangrijke transportmechanismen: ten 
eerste advectie of convectie veroorzaakt door de beweging van het bodemwater 
of de bodemlucht en ten tweede dispersie veroorzaakt door de onregelmatige 
menging van de vloeistoffen tijdens advectie. De hydrodynamische dispersie is 
eigenlijk een combinatie van twee processen die soms moeilijk van elkaar te 
onderscheiden zijn, namelijk moleculaire diffusie en mechanische dispersie. 
2.3.2.2 Advectie 
Advectie is de verplaatsing van het polluent samen met het grondwater en 
bodemlucht en vormt het belangrijkste proces voor verspreiding van 
verontreiniging via het grondwater. Advectie is het proces waarbij de 
verontreiniging even snel als het grondwater beweegt en wordt beschreven door 
de wet van Darcy: 
 Q = 
L
hhKA )( 12 −−
 vgl. 2.1 
Waarbij Q het debiet is dat door het medium stroomt (m³ s-1), A de 
dwarsdoorsnede van het medium (m²), h2 – h1 het verschil in piëzometrische 
hoogte of het drukverschil (m) over een afstand L (m), K is de hydraulische 
permeabiliteit van het medium (m s-1). 
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De permeabiliteit K uit de wet van Darcy is een eigenschap van het medium die 
de mate weergeeft waarin vloeistoffen/gassen zich door het medium kunnen 
verplaatsen zonder een structuur verandering of verandering van de 
vloeistof/het gas te veroorzaken, . De permeabiliteit van een bodem is een 
functie van de porositeit van de bodem. Maar zelfs bij gelijke porositeit kan de 
permeabiliteit van een bodem echter verschillend zijn, door de eigenschappen  
geometrische organisatie, zoals de ruwheid van de poriënwanden of de lengte 
van de weg die de vloeistoffen moeten volgen doorheen het medium, ook wel 
tortuositeit genoemd. 
De permeabiliteit van bodemlucht wordt meestal uitgedrukt in cm² of darcy (1 
darcy = 1 x 10-8 cm²). Zoals hydraulische geleidbaarheid kan de 
gaspermeabiliteit met meer dan 1 grootteorde variëren binnen eenzelfde site als 
gevolg van de bodem variabiliteit (Johnson et al., 1990).  
Tabel 3 toont de typische waarden voor de gaspermeabiliteit afhankelijk van de 
textuur. 
Tabel 3: Bodemgas permeabiliteitswaarden (Johnson et al., 1990) 
 
Bodemtype K in darcy (10-8 cm²) 
Grof zand 100 tot 1000 
Medium zand 1 tot 100 
Fijn zand 0,1 tot 1 
Klei < 0,1 
 
2.3.2.3 Dispersie 
Naast advectie treedt ook verspreiding op ten gevolge van hydrodynamische 
dispersie, die gedefinieerd wordt als het netto effect van een aantal 
microscopische, macroscopische en regionale condities die de verspreiding van 
het polluent doorheen een watervoerende laag beïnvloeden. 
Figuur 5 geeft een schematisch overzicht van de verschillende mechanismen 
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Figuur 5: Dispersieprocessen in de bodem (Mirsal, 2004) 
 
 
Transportprocessen door diffusie komen zowel in gassen, vloeistoffen als vaste 
stoffen voor.  
De verspreiding van opgeloste stoffen of gassen door diffusie wordt veroorzaakt 
door de willekeurige thermische beweging van de moleculen. Door deze 
willekeurige beweging hebben meer moleculen de neiging om te bewegen van 
zones met een hoge concentratie naar zones met een lage concentratie. 
Diffusie is proportioneel met de concentratiegradiënt, de dwarsdoorsnede 
beschikbaar voor diffusie en de tijd gedurende de welke het diffusieproces 
optreedt. Diffusie wordt beschreven door de wet van Fick: 





 vgl. 2.2 
Waarbij J de diffusie flux is (kg m-2 s-1), C de concentratie (kg m-3 bodem), D de 
diffusiecoëfficiënt (m² s-1) en z de afstand (m). 
Deze diffusiecoëfficiënt is een maat voor de snelheid waarmee moleculen 
kunnen diffunderen doorheen een poreus medium onder steady-state 
omstandigheden. 
Veranderingen in de dichtheid en de viscositeit van het bodemwater 
beïnvloeden het transport van de verontreinigingen in de poriënruimte. Diffusie 
is gerelateerd aan de viscositeit via de wet van Stokes-Einstein: 




 vgl. 2.3 
HOOFDSTUK 2 : LITERATUURSTUDIE 
 
  27  
Waarbij D de diffusiecoëfficiënt (m² s-1) is, T de absolute temperatuur (Kelvin), η 
de viscositeit (mPa s) en a de straal van het stroomkanaal (m). 
Bovenstaande processen zijn enkel geldig op microscopische schaal, wanneer 
het poriënsysteem wordt beschouwd. Een andere fysische situatie wordt 
aangetroffen in bodems waar door aggregatie van deeltjes of de ontwikkeling 
van scheuren, de hydraulische geleidbaarheid ernstig wijzigt. In een vertisol 
kunnen bijvoorbeeld, door opeenvolgende zwel- en krimpverschijnselen, 
scheuren ontstaan die een preferentiële route voor het transport van 
bodemwater en bodemlucht vormen. Tijdens het transport doorheen dergelijke 
scheuren en barsten, wordt retardatie van de verontreiniging door de 
bodemdeeltjes tot een minimum beperkt, omdat in dat geval slechts een klein 
deel van het oppervlak van de bodemdeeltjes met het verontreinigde water of 
lucht in aanraking komt (Mirsal, 2004). 
2.3.2.4 Verdunning 
Infiltratie van vers water in de aquifer zorgt voor een verdunning van de 
verontreiniging. Dit kan gebeuren door neerslag, door inlek van 
oppervlaktewater of door inlek vanuit een onderliggende aquifer. Op deze wijze 
kunnen ook elektronenacceptoren (zie paragraaf 2.3.1.1) worden aangevoerd 
die het biodegradatieproces kunnen ondersteunen. 
Verdunning kan ook optreden in de gasfase onder andere door invloed van 
verschillen in de atmosferische druk. 
2.3.2.5 Vervluchtiging 
Door vervluchtiging kan een deel van de massa van de vluchtige 
verontreinigingen uit de ondergrond ontsnappen naar de atmosfeer. In een 
eerste stap verdampt de stof vanuit het grondwater naar de bodemlucht, van 
waaruit deze verder kan vervluchtigen naar de atmosfeer. De mate waarin 
vervluchtiging voorkomt is afhankelijk van stofspecifieke eigenschappen en van 
omgevingsfactoren. Omgevingsfactoren omvatten temperatuur, drukverschillen, 
bodemtype (sorptie en porositeit) en diepte van de watertafel. 
De wet van Raoult beschrijft de evenwichtspartieeldruk boven een aparte fase 
VOC in de poriën: 
 P = λ Pvap vgl. 2.4 
Waarbij P de partieeldruk van de damp in de gasfase is, λ de molfractie van de 
vluchtige organische stof en Pvap de dampdruk van de zuivere organische stof. 
HOOFDSTUK 2 : LITERATUURSTUDIE 
 
  28  
De vervluchtiging van organische stoffen opgelost in het poriënwater, wordt 
bepaald door de constante van Henry: 





 vgl. 2.5 
Waarbij KH de constante van Henry (Pa m³ mol-1) is, Pvap de dampdruk van de 
zuivere organische stof en Saq de oplosbaarheid van de zuivere organische stof 
(mol m-3) is. 
Eens in de dampfase kunnen de contaminanten zich voortbewegen aan de 
hand van advectie en diffusie. 
Vervluchtiging kan belangrijk zijn bij ondiepe of sterk fluctuerende watertafels, in 
geval van recente verontreiniging met vluchtige componenten, alsook voor 
oudere verontreinigingen met zeer vluchtige verbindingen (OVAM, 2003). 
2.3.3 Chemische processen 
De chemische processen van natuurlijke attenuatie omvatten de sorptie en 
abiotische chemische transformaties. 
2.3.3.1 Sorptie 
In principe kan sorptie ook een fysisch proces worden genoemd. In dit geval is 
sorptie de interactie van een chemische stof tussen de waterfase en het vaste 
oppervlak van een bodemdeeltje. Het wordt veroorzaakt door een samenspel 
van chemische interacties tussen de vervuiling (chemische stoffen) en de 
bodemmatrix. De voornaamste krachten zijn de elektrostatische krachten 
(belangrijk voor geladen of polaire moleculen of ionen) en de 
vanderwaalskrachten (belangrijk voor organische apolaire stoffen). 
Kwantitatief kan het sorptieproces worden voorgesteld aan de hand van de 






CK =  vgl. 2.6 
Waarbij Cs de gesorbeerde concentratie voorstelt uitgedrukt in g g-1 bodem en 
Cw de concentratie in oplossing uitgedrukt in g cm-3 oplossing. 
Wanneer de Kd genormaliseerd wordt ten opzichte van het gehalte aan 
organische koolstof foc (g g-1) in de bodem, dan wordt de genormaliseerde 
partitiecoëfficiënt Koc (L kg-1) praktisch onafhankelijk van de eigenschappen van 
de bodem (Walter et al., 2000): 
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 Kd = Koc.foc  vgl. 2.7 
Karickhoff et al. (1979) demonstreerden dat er een relatie bestaat tussen de 
octanol-water partitiecoëfficiënt Kow van een polluent en de Koc waarde voor een 
bepaalde polluent. 
Tabel 4 toont schattingen van deze partitiecoëfficiënten Kd en Koc berekend uit 
de Kow en/of de oplosbaarheid. 
Tabel 4: Schattingen van de Kd en Koc uit de octanol-water verdelingscoëfficiënt 
Kow en de oplosbaarheid S (mg L-1) 
 
Vergelijking R² Referentie 
Koc = 0.63 Kow 0,96 Karickhoff et al., 1979 
log Koc = 1.00 log Kow – 0.21 1.00 Karickhoff et al., 1979 
log Koc = log Kow – 0.317 0.98 Means et al., 1980 
log Kp = 0.72 log Kow + log foc + 0.49* 0.95 
Schwarzenbach and 
Westall, 1981 
log Koc = 0.62 log Kow + 0.70 0.91 Walter et al., 2000 
log Koc = -0.54 log Saq + 0.44 0.94 Karickhoff et al., 1979 
log Koc = -0.82 log Saq + 4.07 1.00 Means et al., 1980 
log Koc = -0.729 log Saq + 0.001 0.996 Chiou et al., 1983 
 * voor foc > 0.001 
 
In de praktijk blijkt sorptie echter niet lineair te verlopen, wanneer een breed 
concentratiebereik wordt beschouwd. Het evenwicht wordt bovendien niet 
onmiddellijk bereikt omwille van de trage sorptieprocessen. De 
verdelingscoëfficiënt Kd kan bijvoorbeeld tot 10 keer meer bedragen bij een 
lange ten opzichte van een korte contacttijd. Oorzaken van deze trage sorptie 
zijn een limiterende diffusie van stoffen in de poriën en de bodemmatrix, de 
hoge energie nodig om bindingen te activeren en/of sterische belemmering te 
overkomen. Verondersteld wordt dat bij veroudering (“aging”) de organische 
polluenten kunnen ingekapseld zijn in het organisch materiaal. Dit proces kan 
bijdragen tot het “aging” fenomeen dat vaak wordt geobserveerd in de praktijk 
(Luthy et al., 1997). 
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Een andere belangrijke beschouwing is het al dan niet reversibel karakter van 
het sorptieproces. Bij organische verbindingen is de desorptie meestal 
onderhevig aan hysteresis. Hysteresis wordt gedefinieerd als het verschil in de 
verdeling tussen sorptie en desorptie, sorptie en desorptie verlopen niet lineair 
maar vormen een loop indien men deze uitzet. 
De vertraagde migratiesnelheid van de verontreiniging (vc) wordt gegeven door 
onderstaande vergelijking: 
 vc = vx/R vgl. 2.8 
Waarbij vx de snelheid voorstelt van het grondwater of de stroomsnelheid van 
het gas. 
De attenuatie van een pluim ten gevolge van sorptie kan worden beschreven 
door de retardatiefactor of coëfficiënt R. 
 R = 1 + ρb.Kd/n vgl.2.9 
Waarbij ρb de bulk densiteit voorstelt, uitgedrukt in g/cm³ en n gelijk is aan de 
totale porositeit. 
Het gevolg van deze retardatie is een verlaging van de mobiliteit en concentratie 
van de verontreiniging in het grondwater stroomafwaarts van de bron. Sorptie is 
het mechanisme dat verantwoordelijk is voor natuurlijke attenuatie waarbij de 
totale massa van de verontreiniging in de aquifer echter ongewijzigd blijft. 
Sorptie heeft ook invloed op andere attenuatie processen zoals de 
vervluchtiging, chemische hydrolyse of biodegradatie omwille van de beperking 
van de (bio)beschikbaarheid (OVAM, 2003). 
2.3.3.2 Chemische (abiotische) transformatie 
Attenuatie door chemische omzetting kan gebeuren door: 
Hydrolyse- en substitutiereacties, waarbij een organische stof of een 
organometallisch complex reageert met water of een hydroxide-ion met vorming 
van bijvoorbeeld een alcohol. 
Redox-reacties die bijvoorbeeld kunnen worden gekatalyseerd door 
bodembestanddelen zoals bepaalde metalen en eliminatiereacties, waarbij een 
dubbele binding wordt gevormd. 
Voor vervuiling met petroleumkoolwaterstoffen kan deze chemisch transformatie 
worden verwaarloosd. Indien echter meer polaire componenten mee in de 
vervuiling zitten kan dit wel een invloed hebben op de attenuatie (OVAM, 2003). 
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2.4 Factoren die natuurlijke attenuatie beïnvloeden 
De natuurlijke attenuatie van petroleum wordt zoals reeds aangehaald 
beïnvloed door biologische, fysische en chemische factoren. De zes fasen bij 
biodegradatie van koolwaterstoffen onder invloed van een microbiële populatie 
kunnen worden weergegeven in drie fasen van concentratievermindering tijdens 
het biodegradatie proces. De eerste fase loopt gelijk met de 3 eerste fasen bij 
microbiële groei, de tweede fase stelt de vertraagde fase voor bij microbiële 
groei en gaat geleidelijk over in de derde fase waarin fase 5 en 6 terug te vinden 
zijn bij microbiële groei. 
Figuur 6 toont de drie fasen van het biodegradatie proces. 
Figuur 6: De drie fasen tijdens het biodegradatie proces (Vanneck et al., 1997) 
 
 
Fase 1: Hoge afbraaksnelheid met als limiterende factoren O2 en 
temperatuur; 
Fase 2: Matige afbraaksnelheid met limiterende factoren nutriënten, 
vochtgehalte en de concentratie aan petroleumkoolwaterstoffen;  
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2.4.1 De bodemtemperatuur 
De microbiële activiteit, en dus de biodegradatie-snelheid van KWS, wordt 
hoofdzakelijk bepaald door de bodemtemperatuur. Zo wordt in de literatuur de 
bodemrespiratie meestal gemodelleerd met enkel de bodemtemperatuur als 
variabele (Schlentner & Van Cleve, 1985; Jenkinson, 1990; Lloyd & Taylor, 
1994; Davidson et al., 1998; Epron et al., 1999; Janssens et al., 2000; Fang & 
Moncrieff, 2001).  
Deze temperatuursafhankelijkheid kan, net zoals alle enzymatische processen, 
uitgedrukt worden aan de hand van een Q10 factor. De Q10 factor is de factor 
waarmee de enzymatische activiteit toeneemt bij een verhoging van de 
temperatuur met 10 graden. (Howard & Howard, 1993; Lloyd & Taylor, 1994; 
Winkler et al., 1996). Deze factor is niet constant en varieert naargelang de 
soort enzymen en is afhankelijk van de activeringsenergie en de temperaturen 
waarbij het is bepaald (Trasar-Cepeda et al., 2006). 
Micro-organismen kunnen slechts binnen een relatief nauw temperatuursgebied 
groeien. Voor elke bacterie bestaat er een optimale temperatuur waarbij de 
groei het snelst is en dus ook de degradatie het snelste vooruitgaat. De meeste 
bodembacteriën zijn mesofiel.  Dit betekent dat hun groeisnelheid ligt tussen 20 
en 40 °C, met een optimale temperatuur van 30 °C (V an Eyck, 1997; Van 
Herreweghe, 2000). De gerapporteerde optimale bodemtemperatuur voor de 
degradatie van petroleumproducten is daarentegen 35 °C (Yeung et al., 1997), 
20 - 30 °C (Atlas & Bartha, 1992; Vidali, 2001) of 30 - 40 °C (Leahy & Colwell, 
1990). 
In de geïndustrialiseerde landen van Noord-Europa en Noord-Amerika is de 
bodemtemperatuur echter gedurende een groot deel van het jaar te laag opdat 
de aanwezige bodemmicroben een aanwezige bodemvervuiling efficiënt kunnen 
degraderen. Hetzelfde geldt voor diepere bodemlagen in de rest van de wereld 
(Van De Steene, 2004). 
2.4.2 Het bodemvochtgehalte 
Een laag bodemvochtgehalte limiteert de aërobe microbiële activiteit omdat het 
opgelost substraat limiterend wordt. Bij een stijgend bodemvochtgehalte zal de 
activiteit stijgen tot een optimum wordt bereikt. Bij een verdere stijging van het 
vochtgehalte zal de diffusie en beschikbaarheid van zuurstof afnemen en dus 
ook de aërobe biodegradatie van het substraat.  
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Figuur 7 toont het verband tussen de microbiële activiteit en het 
bodemvochtgehalte waarbij de streepjeslijnen de bovenste limiet van substraat- 
en zuurstoftransport toont. 
Figuur 7: Conceptuele plot van de microbiële activiteit in functie van het 




Algemeen kan men stellen dat, voor vele bodemtypes, bij een 
bodemvochtgehalte gelijk aan 60 % van het totale waterhoudend vermogen 
(WHV) het punt met de maximale aërobe microbiële activiteit wordt bereikt (Linn 
& Doran, 1984). Volgens Doran et al. (1988) wordt dit punt bereikt bij een 
volumetrisch vochtgehalte van 0.55 tot 0.61 keer de waarde van de totale 
porositeit. Volgens Howard en Howard (1993) is het optimale vochtbereik voor 
respiratie groter in organische bodems dan in minerale bodems. Vidali (2001) 
(Tabel 5) rapporteerde voor biodegradatie van olie een optimaal 
bodemvochtgehalte tussen 30 en 90 % van het waterhoudend vermogen 
(WHV). 
Uit het werk van Van De Steene (2004) blijkt dat het optimaal 
bodemvochtgehalte voor biodegradatie in een bodem waar diesel aan 
toegevoegd werd hoger is dan in een niet-verontreinigde referentiebodem. Dit 
wijst op een meer limiterende diffusie van het substraat. 
2.4.3 Zuurstof 
De O2-beschikbaarheid in bodems is afhankelijk van de snelheid van de 
zuurstofconsumptie door microben, het bodemtype, het bodemvochtgehalte en 
de beschikbaarheid van afbreekbaar substraat (Leahy & Colwell, 1990). 
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2.4.4 De bodemzuurtegraad 
Over de effecten van de pH op de biodegradatie van olie in bodems zijn maar 
weinig studies beschikbaar (Van Eyck, 1997). De bodem pH bepaalt nochtans 
in belangrijke mate de aanwezige actieve microbiële populatie.  
De meeste natuurlijke bodems bezitten een bodem pH tussen 5 en 9. Voor de 
meeste microbiële populaties ligt de optimale pH rond 7. In het geval van KWS 
als C-bron, worden deze volgens Gallego et al. (2001) en Vidali (2001) het 
snelst gemineraliseerd bij een pH van 6.5 – 8.0. 
2.4.5 Nutriëntengehalte 
Nutriënten zijn bouwstoffen voor de groei en synthese van nieuw celmateriaal. 
De voornaamste bouwelementen zijn C, H, O, N, S en P. Zo bestaat organisch 
materiaal uit 50 % koolstof; is stikstof vereist voor de aanmaak van aminozuren, 
cellulaire proteïnen en celwandcomponenten; en is fosfor noodzakelijk bij de 
aanmaak van nucleïnezuren, celmembranen en adenosine trifosfaat (ATP). 
De hoeveelheid N en P die nodig zijn voor een maximale groei en activiteit van 
de micro-organismen, wordt meestal geschat in verhouding tot de voor de 
bacterie beschikbare C. Uit analyse van de microbiële biomassasamenstelling 
blijkt dat C, N, P aanwezig is in de verhouding 106:16:1 (Van De Steene, 2004). 
In de praktijk wordt echter de verhouding 100:20:1 gehanteerd (Van Eyck, 1997; 
Vidali, 2001). Voor een optimale biodegradatie moet daarom de verontreinigde 
bodem, eventueel mits nutriëntentoediening,  deze CNP verhouding bevatten.  
2.4.6 De biobeschikbaarheid van petroleumkoolwaterstoffen 
De term biobeschikbaarheid duidt op de fractie van een chemische stof die 
beschikbaar is voor opname en/of transformatie door levende organismen 
(Scow & Johnson, 1997). De biobeschikbaarheid van een contaminant wordt 
bepaald door de distributie van de stof tussen zijn verschillende 
aggregatiefasen, het massatransport van de stof en de geschiktheid van de 
polluent als substraat voor micro-organismen (Van Vooren, 2002). 
Zo wordt de biobeschikbaarheid van olie bepaald door de oplosbaarheid, indien 
de olie in hoge concentraties aanwezig is, of door sorptie/desorptie processen in 
het geval van lagere concentraties (De Jonge et al., 1997). Door sorptie kunnen 
oliecomponenten worden vastgehouden in voor bacteriën ondoordringbare 
zones. Deze fractie van de oliecomponenten is bijgevolg niet beschikbaar voor 
deze bacteriën.  
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Wanneer KWS zich aan klei-oppervlakken hechten en geïmmobiliseerd worden 
tussen de kleilamellen, zijn ze fysisch onbereikbaar omdat de dimensie van een 
bacteriële cel meer dan twee orden groter is dan grootte van de ruimte tussen 
twee lamellen (Theng et al., 2001).  
Sommige bacteriën scheiden biosurfactans af , een voorbeeld is rhamnolipide. 
Rhamnolipiden zijn amfotere verbindingen afgescheiden door onder andere 
Pseudomonas aeruginosa (UG2), Acinetobacter calcoaceticus, Rhodococcus 
erythropolis, Arthrobacter paraffineus, Bacillus subtilis 22BN (Noordman, 1999; 
Gallego et al.,2001; Noordman et al., 2002; Christova et al., 2004 ). 
Biosurfactant stimuleert de biodegradatie van hydrofobe, organische polluenten. 
Deze stimulatie gebeurt door het gecombineerde effect van een verhoogde 
desorptie, oplossing en opname van de polluent door de bacteriële cel 
(Noordman, 1999; Gallego et al.,2001; Noordman et al., 2002; Christova et al., 
2004; Vreysen & Maes, 2005). Deze effecten zijn het gevolg van de eigenschap 
van de surfactans om zich te hechten aan het vloeistof-vloeistof 
scheidingsoppervlak zodat de oppervlaktespanning verlaagd wordt en de 
oliedruppeltjes gedispergeerd worden. De aanwezigheid van micellen, gevormd 
door de surfactans, leidt tot een verhoging van de oplosbaarheid (Márquez-
Rocha et al., 2001). 
2.4.7 Samenvatting van de optimale condities voor biodegradatie 
Tabel 5 toont de parameters die biodegradatie beïnvloeden. Deze parameters 
zullen afzonderlijk worden besproken in volgende paragrafen. 
Tabel 5: Parameters die de degradatie beïnvloeden (Vidali, 2001) 
 
Parameter 
Vereiste waarden voor 
microbiële activiteit 
Optimale waarden voor de 
afbraak van huisbrandolie 
Bodemvocht 25-28 % van de WHV1 30-90 % 
Bodem pH 5.5-8.8 6.5-8.0 
Zuurstofgehalte 
Aëroob, minimaal 10 % van 
het TPV2 gevuld met lucht 
10-40% 
Nutriëntengehalte N en P voor microbiële groei C/N/P = 100/10/1 
Temperatuur (°C) 15-45 20-30 
Vervuiling niet te toxisch 
KWS‡ tot 5-10 % van de DS van de 
bodem 
Zware metalen Maximaal 2000 ppm 700 ppm 
 
1 WHV = waterhoudend vermogen; 2TPV = totaal poriënvolume; ‡ Koolwaterstoffen 
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2.5 Modelleren van de biodegradatie van 
petroleumkoolwaterstoffen in de bodem 
Er zijn vele studies die bacteriële groei, microbiële opname en transformatie 
kinetieken gebruiken als uitgangspunt voor het modelleren van de biodegradatie 
van vervuiling in een ecosysteem. Deze studies werden vooral uitgevoerd op 
laboratoriumschaal met batch experimenten of continue experimenten waarbij 
slechts een aantal micro-organismen werden geselecteerd. Het extrapoleren 
van deze resultaten naar de effectieve biodegradatie van vervuiling in een 
natuurlijk ecosysteem blijkt niet zo evident. Uit metingen, verricht in een 
natuurlijke bodem, werden een aantal mineralisatiesnelheden bepaald om de 
invloed van deze factoren te minimaliseren (Van Eyck, 1997). 
Tabel 6 toont de mineralisatiesnelheden bepaald voor dieselvervuiling in de 
bodem. 
Tabel 6: Mineralisatiesnelheden voor dieselvervuiling in de bodem 
 
Mineralisatie snelheid mg 
KWS kg-1 bodem dag-1 
Toevoeging 
meststoffen 
Inoculum Beluchting Referentie 
6 - 10 - - - Møller et al., 1996 
0.2 - 6 - - + Møller et al., 1996 
0.7 - 23 + - + Møller et al., 1996 
1.1 - 26 + + + Møller et al., 1996 
2.51 - BC - 
Marquez-
Rocha et al., 
2001 
3.11 - P. 
ostreatus - 
Marquez-
Rocha et al., 
2001 
4.28 - BC + P. 
ostreatus - 
Marquez-
Rocha et al., 
2001 
2.4 – 6.5 + - - Davis et al., 2003 
 
BC = Consortium bacteriën; + = toegepast; - = niet toegepast 
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2.5.1 Microbiële kinetiek 
Het metabolisme of het verdwijnen van substraat kan uitgedrukt worden in een 
aantal kinetische vergelijkingen. De meest gebruikte uitdrukkingen (Tabel 7)  
zijn de Monod vergelijking waar het metabolisme gekoppeld is aan de groei, de 
Michaelis-Menten uitdrukking waarbij het metabolisme niet aan de groei 
gekoppeld is en de eerste- en zero- orde kinetiek.  































=  Vgl. (2.13) 
 
Opm: C, substraatconcentratie (mg l-1); t, tijd (d); µmax, maximum specifieke groeisnelheid (d-1); B, 
biomassa-concentratie (mg biomassa l-1); Y, opbrengstcoëfficiënt (mg l-1 biomassa gevormd per 
mg l-1 verwijderd substraat); Ks, substraatconcentratie (mg l-1) overeenkomend met µmax/2 ; vmax, 
maximale reactiesnelheid (mg l-1 d-1); Km, Michaelis-Menten constante (mg l-1); k1, eerste-orde 
biodegradatie snelheidsconstante (l d-1); k0, zero-orde biodegradatie snelheidsconstante           
(mg l-1 d-1). 
Bij de wiskundige modellering van het transport van VOCs in de onverzadigde 
zone worden echter gewoonlijk 1ste-orde kinetieken gebruikt om de 
biodegradatie voor te stellen (Höhener et al., 2003). Deze 1ste-orde reacties zijn 
populair omwille van hun eenvoud. Ze veronderstellen een constante biomassa, 
maar houden geen rekening met biologische fenomenen zoals de 
afhankelijkheid van de substraatconcentratie, inhibitie of preferentieel 
substraatverbruik (Schirmer et al, 1999). 
2.5.2 Biodegradatie modellen 
Karapanagioti et al. (2003) beschrijven de bestaande modellen, gebruikt om het 
transport van de vervuiling te modelleren in de onverzadigde zone. 




HOOFDSTUK 2 : LITERATUURSTUDIE 
 
  38  
Tabel 8 toont de classificatie van deze modellen in functie van:   
a) de mogelijkheid rekening te houden met de aanwezigheid en beweging 
van de NAPL fase 
b) het aantal componenten dat ze aankunnen 
c) de mogelijkheid om biodegradatie kinetieken te integreren 
d) de grondwatertafel als grens van de onverzadigde zone kan worden 
gebruikt in het werkdomein. 
Tabel 8: Eigenschappen van modellen geschikt voor modelleren van vluchtige 













1-D Nee Nee 1 Nee Ja 
MOFAT Ja Ja 5 1e orde  Ja 
NAPL Ja Ja 1 1e orde  Ja 
R-UNSAT Ja Nee 7 






VENT2D Ja Nee 60 Nee Nee 
VLEACH Nee Nee 1 Nee Nee 
 
1-D model 
Dit model, gemaakt door McCarthy (1992), beschrijft een lucht-water-bodem 
systeem waarbij moleculaire diffusie en hydrodynamische dispersie de 
dominante verticale transportmechanismen zijn. De berekeningen worden 
uitgevoerd in de waterige fase. Er wordt aangenomen dat er evenwicht is tussen 
de fasen. Het model werd gevalideerd met experimentele data komende uit 
laboratoriumproeven (McCarthy, 1992; McCarthy and Johnson, 1993). Het 
model beschrijft eveneens het transport in de onverzadigde zone waarbij sorptie 
van de waterige fase naar de vaste fase inbegrepen is.  
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Bij lage grondwatersnelheden, waarbij horizontale stroming en de verzadigde 
zone geen invloed heeft op het verticaal transport, kan het zelfs worden gebruikt 
om het transport door de capillaire en de ondiepe verzadigde zone te 
beschrijven (McCarthy, 1992; McCarthy and Johnson, 1993). 
MOFAT model 
Dit model beschrijft de stroming in verschillende fasen en het transport van 
verschillende componenten (Katyal et al., 1991). In de stromingsmodule wordt 
rekening gehouden met drie fases: water, NAPL en gasfase. In het model 
kunnen tot 5 componenten worden ingebracht en er wordt rekening gehouden 
met advectie, dispersie en diffusie van de verschillende fasen in twee 
dimensies. Er wordt in het model ook rekening gehouden met sorptie en 
degradatie van componenten in alle fasen. Permeabiliteit, verzadiging en druk 
worden beschreven door het model van Van Genuchten (Katyal et al., 1991). 
MOFAT kan ook het transport en de afbraak berekenen in de verzadigde zone, 
zodat het vaststellen van de grenscondities flexibeler is. Andere grenscondities 
zijn gekende concentraties zonder transport bij de “flow module” of gekende 
concentraties met transportflux bij de “transport module”. De grenscondities 
kunnen wijzigen in functie van de tijd. 
NAPL model 
Dit model werkt in drie dimensies en houdt rekening met het transport van 
verschillende combinaties van drie fasen, de waterfase, de NAPL-fase en de 
gasfase (Guarnaccia et al., 1997). Er wordt rekening gehouden met het 
transport in de drie fasen waarbij wordt aangenomen dat er diffusie optreedt in 
de waterfase en de gasfase. Sorptie naar de vaste fase komt enkel voor bij 
opgeloste contaminanten in de waterfase en beschrijft een lineair verband als 
het systeem in evenwicht is. Als grenscondities worden constante concentratie, 
nul flux of constante flux aangenomen. Er worden verschillende modellen 
(bijvoorbeeld permeabiliteit-verzadiging-druk, van Genuchten, enz.) gebruikt als 
oplossingen voor de transportvergelijkingen. 
R-UNSAT model 
Dit model beschrijft het reactief transport van verschillende contaminanten in de 
onverzadigde zone (Lahvis and Baehr, 1998). Gasdiffusie en waterige advectie 
en dispersie zijn de belangrijkste transportmechanismen, terwijl sorptie en 
biodegradatie in het model zijn opgenomen als reactiemechanismen.  
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Biodegradatie wordt in detail bestudeerd en het zuurstofverbruik met navolgend 
de koolstofdioxideproductie kan in de berekeningen worden toegevoegd. Als 
andere optie kan de monod kinetiek (tabel 8) worden gebruikt.  
Er wordt aangenomen dat het systeem in evenwicht is met als grenzen een 
constante concentratie, een constante flux of een gemengd systeem. De 
contaminanten kunnen op verschillende manieren in het model gebracht worden 
(bijvoorbeeld met constante concentratie op een van de grenzen, als een bron 
op specifieke coordinaten van het modeldomein, enz.). Er kunnen 7 
verschillende contaminanten in het model worden ingegeven. R-UNSAT maakt 
ook gebruik van eendimensionale analytische oplossingen om niet reactief, 
verticaal transport te simuleren in de onverzadigde zone. 
De theoretische beschouwingen, de numerieke oplossing en de verschillende 
componenten van deze code worden voorgesteld in verschillende publicaties 
(Corapcioglu and Baehr, 1987; Baehr and Corapcioglu, 1987; Baehr and Baker, 
1995; Lahvis and Baehr, 1996). Het model werd ook gevalideerd voor een 
bijzonder geval met  een cilindervormige bron met verzadigde concentraties 
trichloorethyleen (Klenk, 2000). 
Het model werd vooral gebruikt om het transport en reacties van 
methyltertiairbutylether (MTBE) en andere brandstofcomponenten naar 
grondwater te bestuderen met hypothetische scenario’s (Lahvis and Rehmann, 
1999, 2000; Day et al., 2000). Verder werd het gebruikt om de ratio’s te 
kwantificeren van biodegradatie en vervluchtiging op een site waar brandstoffen 
werden geloosd (Lahvis et al., 1999). R-UNSAT werd ook gebruikt om 
verschillende natuurlijke attenuatie scenarios van diverse contaminanten te 
beschrijven (Klenk, 2000). 
VENT2D model 
Dit model beschrijft het gastransport (Benson et al., 1993; Benson, 1994). 
Advectie in de gasfase en diffusie zijn de transportmechanismen. De 
berekeningen worden uitgevoerd in de gasfase. Door evenwichtsreacties kan de 
contaminant bewegen van de gasfase naar de water-, vaste- of NAPL fase. Als 
grenzen wordt op een vastgestelde plaats een constante druk en 
nulconcentratie gebruikt. In dit model kunnen tot 60 contaminanten worden 
beschreven.  
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De validatie van het model berust op resultaten bekomen met een model 
beschreven in  Johnson et al. (1990). Dit om de evenwichtsberekeningen in de 
verschillende fasen te controleren (Benson et al., 1993). Om het transport van 
contaminanten na te gaan werd de eendimensionale module van het model 
gebruikt en deze resultaten werden vergeleken met de analytische Darcy-
snelheid (Benson et al., 1993). Verder werden in dit werk ook hypothetische 
simulaties van een sanering uitgevoerd om het nut van het model te bewijzen 
en de tekortkomingen van andere modellen en technieken aan te tonen. Het 
model werd ontwikkeld om gasextractiesystemen te bestuderen maar kan even 
goed worden gebruikt om natuurlijke attenuatie te bestuderen (Jones, 1996; 
EPA, 1995; El-Beshry et al., 2001).  
VLEACH model 
Dit model werd ontworpen voor de beschrijving van het transport van 
bodemvervuiling naar het grondwater (Ravi and Johnson, 1997). Het model 
houdt rekening met het transport door verticale waterige advectie en diffusie in 
de gasfase. Aangenomen wordt dat er evenwicht is tussen de verschillende 
fasen. De grenzen worden beschreven door constante concentratie of nulflux.  
Dit model werd gebruikt om de mogelijke impact van bestaande 
bodemcontaminanten op het grondwater te beoordelen en in 
bodemgasprojecten (Rosenbloom et al., 1993; Shan and Stephens, 1995; Duke 
et al., 1998; Rong et al., 1998; Rong, 1999; DiGuilio et al., 1999; Rong and 
Wang, 2000; Riccardi et al., 2001) 
Conclusie 
Bij het beschouwen van de site waar dit onderzoek plaatsvindt, kan worden 
geconcludeerd dat de data van passieve bodemluchtbemonstering het best kan 
worden verwerkt in R-UNSAT om de natuurlijke attenuatie te modeleren. Dit 
omdat er reeds diverse scenarios zijn beschreven voor R-UNSAT met 
betrekking tot de natuurlijke attenuatie en vervluchtigingspatronen van diverse 
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2.6 Passieve luchtbemonstering 
2.6.1 Principe van passieve luchtbemonstering 
Passieve bemonstering is het opnemen van een component in gas- of 
dampvorm uit de lucht door diffusie van deze component door een statische 
laag of door permeatie door een membraan, waarbij geen geforceerde 
luchtstroom over het adsorptiemedium wordt gestuurd (Berlin, 1987).  
Figuur 8a toont het buistype passieve sampler 
Figuur 8b toont het badge type passieve sampler met semi-permeabel 
membraan 
Figuur 8: Schematisch voorstelling van de passieve sampler a) het buistype en b) 
het badge type met semi-permeabel membraan 
 
Door het plaatsen van een adsorptiemedium in de lucht ontstaat een 
concentratie gradiënt, de grootte van het massatransport dat hierdoor ontstaat 
wordt beschreven door de wet van Fick. (zie vgl. 2.2). Voor het gebruik bij 




 = D A (
dx
dC ) vgl. 2.14 
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Waarbij dm/dt de grootte van massatransport voorstelt, D is de 
diffusiecoëfficiënt, A de diameter van de sampler en dC/dx de 
concentratiegradiënt langs de axis. 







 (Co – Ca) vgl. 2.15 
Waarbij m/t de massa (mg) voorstelt opgenomen door diffusie vanuit de lucht 
naar het adsorptiemedium gedurende een bepaalde tijd(min), A is de 
oppervlakte van het adsorptiemedium (cm²), l is de lengte van het 
adsorptiemiddel (cm), Co is de concentratie van de component in de lucht 
(mg/m³) en Ca is de concentratie van de component aan het adsorbens 
oppervlak (mg/m³).  
De veronderstelling dat Ca gelijk of bijna gelijk is aan nul is enkel correct bij een 
ideaal opnamemateriaal. De concentratiegradiënt zal dalen indien het 
opnamemateriaal verzadigd raakt.  Zolang geen noemenswaardige verzadiging 
van het adsorbens wordt waargenomen heeft het gelijkstellen van Ca aan nul 
geen invloed op de berekeningen. 







 Co  vgl. 2.16 
Door het invoegen van het begrip opnamesnelheid kan vergelijking 2.16 als 








 = Q vgl. 2.17 
Q is de opnamesnelheid van een bepaald bemonsteringsmateriaal en een 
bepaalde component bij een bepaalde temperatuur en een bepaalde 
concentratie en wordt uitgedrukt in ml/min. 
Als de bemonsteringstijd en de opnamesnelheid van een bepaalde component 
is gekend, dan kan dus de concentratie van deze component in de lucht (Co) 
worden berekend uit de gemeten opgenomen massa (m). Volgende 
vergelijkingen tonen de mogelijkheden: 
 m = D 
l
A Co t vgl. 2.18 
 m = Q Co t vgl. 2.19 
HOOFDSTUK 2 : LITERATUURSTUDIE 
 
  44  




 vgl. 2.20 
2.6.2 Parameters die passieve luchtbemonstering beïnvloeden 
Er zijn een groot aantal parameters die de passieve luchtbemonstering 
beïnvloeden, omgevingsparameters als temperatuur, druk en vochtigheid. 
Daarnaast kunnen een aantal andere factoren zoals de oriëntatie van de 
sampler, interfererende componenten, desorptie efficiëntie, het effect van 
bewaring van de sampler, tijd van bewaring na bemonstering en het 
opnamemateriaal in de sampler de meting verstoren. De passieve samplers 
moeten worden gevalideerd om de impact van deze parameters te kennen. 
De validatie van de sampler gebruikt in dit onderzoek is reeds gedaan door de 
fabrikant voor een groot aantal koolwaterstoffen.  
De belangrijkste parameters die een rol zullen spelen bij de passieve 
bodemluchtbemonstering in dit onderzoek zijn: 
De temperatuur en druk, deze kunnen worden gerelateerd aan de 
diffusiecoëfficiënt. Als de gegeven opnamesnelheid wordt uitgedrukt in ml/min 
bij een bepaalde temperatuur en druk moet een correctie plaatsvinden met 
volgende vergelijking. De druk variaties worden buiten beschouwing gelaten 
omdat de luchtdrukvariaties tijdens de proefperiode verwaarloosbaar zijn. 
 D = D25 ( 298
273 t+ )3/2 vgl. 2.21 
Waarbij D de diffusiecoëfficiënt voorstelt bij de temperatuur t en D25 de 
diffusiecoëfficiënt voorstelt bij 25°C. Dit wil zeg gen dat bij een 
temperatuursbereik van 5 tot 35°C de diffusiecoëffi ciënt (en bijgevolg ook de 
opnamesnelheid van de sampler) in theorie met 16% zal wijzigen. In de praktijk 
werd echter een geringere temperatuurafhankelijkheid van 0,2% per 1°C 
vastgesteld (Bailey et al., 1981). 
Bij hoge vochtigheid zullen hydrofiele media als actieve kool  en moleculaire 
zeven vlugger verzadigen. Hierdoor zullen de componenten niet meer op het 
medium adsorberen. Een oplossing bij hoge vochtigheid is de monsternametijd 
drastisch verminderen zodat het medium geen kans krijgen om te verzadigen. 
Het tijdstip waarop verzadiging van de sampler plaatsgrijpt, is moeilijk te 
bepalen en de effecten van hoge vochtigheid op de analyse zijn moeilijk te 
voorspellen (Goelen E., 2000). 
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2.6.3 Passieve bemonstering van VOC’s in de bodem 
Het passief bemonsteren van analyten in vaste matrices zoals bodem, 
bodemsediment en compost heeft een relatief korte geschiedenis. Publicaties 
gewijd aan dit onderwerp verschenen maar de laatste jaren. Het belangrijkste 
obstakel is dat het moeilijk is om de hoeveelheid analyt verzameld op de 
sampler om te zetten naar de concentratie in de vaste matrix. Een nauwkeurige 
omzetting is vaak onmogelijk, waardoor in de meeste gevallen passieve 
bemonstering enkel wordt gebruikt om een screening uit te voeren. 
In de literatuur zijn meerdere aanpakken voor het passief bemonsteren van 
VOC’s in de bodem voorgesteld. De meest verspreide zijn wellicht de SPME 
(Solid phase micro extraction) toestellen. Waarbij het analyt wordt opgenomen 
op een bepaalde SPME-fibre, de analyten worden geanalyseerd door 
thermische desorptie van de vezel (Nilsson et al., 1998). 
Figuur 9 toont schematisch de opbouw van een SPME toestel 
Figuur 9: Schematisch voorstelling van een SPME toestel 
 
Een ander type bemonsteringssysteem zijn de Petrex staalcollectoren, ze 
bevatten actieve kool dat wordt gehecht aan een ferromagnetische draad dit 
wordt samen in een glazen proefbuis gebracht. De proefbuis met de actieve 
kool wordt gewoonlijk 30 tot 45cm diep begraven met het open uiteinde naar 
beneden en worden ter plaatse gelaten voor een periode variërend van één dag 
tot meerdere weken (Anderson and Church, 1998).  
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Verder is er de GORE-SORBER waarbij modules met verschillende 
absorptiematerialen worden geplaatst in de bodem. Deze modules zijn omringd 
door een inert, hydrofoob en microporeus PTFE-materiaal. Ze worden ter 
plaatse gelaten voor een periode variërend van één dag tot meerdere weken en 
de analyse gebeurt door middel van thermische desorptie van het analiet (Gore, 
1996; Gore, 1997). 
Figuur 11 toont schematisch de GORE-SORBER® 
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Het EMFLUX systeem werd origineel ontworpen voor het opzoeken van 
mineralen, vooral om radon en uranium te detecteren. Het systeem bestaat uit 
een cartridge waarin afhankelijk van het te bepalen analiet een adsorbens wordt 
ingebracht. Deze cartridge wordt zoals bij de petrex sampler in een glazen 
proefbuis gebracht en in de grond begraven met het open uiteinde naar 
beneden. Het bemonsteren van de bodemlucht gebeurt met een zogenoemde 
veldkit waarbij tot 30 stalen kunnen worden genomen (Quadrel Services, 1997). 
Figuur 12 toont schematisch het EMFLUX® systeem 
Figuur 12: Schematisch voorstelling van het EMFLUX® systeem 
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3. MATERIAAL EN METHODEN 
3.1 Inleiding 
Het doel van de thesis is het onderzoeken of vervluchtiging optreedt tijdens het 
natuurlijke attenuatieproces van minerale olie en of deze gegevens kunnen 
worden gebruikt om de afbraak te modelleren. 
Hierbij vormt het ontwerpen van een geschikte bodemluchtfilter voor  passieve 
bodemluchtbemonstering en de karakterisatie van de site een belangrijke stap 
in het onderzoek. 
Eerst worden een aantal algemene zaken betreffende de site Heymans 
toegelicht, daarna wordt het ontwerp van de bodemluchtfilter besproken en de 
gekozen bodemluchtbemonsteringsstrategie. Verder wordt het model besproken 
waarmee eventueel de biodegradatie kan worden gemodelleerd en de gebruikte 
materialen en methoden voor de bepaling van de nodige parameters en 
analysen. 
3.2 Situering site Heymans 
De site Heymans (36.709 m²) is gelegen in de Harelbekestraat 72 te Gent. 
Het bodemsaneringsproject heeft betrekking op een deel van het terrein waar 
op heden universiteitsgebouwen en een studentenverblijfplaats (Home 
Boudewijn) gevestigd zijn van de Universiteit Gent. Dit terrein is sinds 1956 
eigendom van de Universiteit Gent. Vóór 1956 werden op het terrein 
landbouwactiviteiten uitgevoerd. 
De huidige bestemming van het terrein volgens het gewestplan is type V, 
gebied voor gemeenschapsvoorziening en openbare nutsvoorziening. 
De verontreiniging situeert zich diep ter hoogte van een groenzone zonder 
beplanting tegen het gebouw van de studentenverblijfplaats. Het terrein is 
verontreinigd met minerale olie, afkomstig van twee voormalige ondergrondse 
stookolietanks met elk een inhoud van 25.000 liter. Deze tanks werden in 2002 
gereinigd en op 10 december 2002 uitgegraven. Na verwijdering van de tanks 
werd de put opgevuld met grond om stabiliteitsproblemen te voorkomen. Deze 
ontgravingszone is weergegeven in Figuur 14. Doordat de tanks werden 
weggenomen, is de bron van de verontreiniging gedurende 3 jaar niet meer 
aanwezig. 
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De stookolietanks werden echter al sinds 1986-1987 niet meer gebruikt gezien 
sinds die tijd gebruik gemaakt wordt van warmtevoorziening via het UZ Gent. 
Gezien de stookolietanks slechts in 2002 werden gereinigd en er geen andere 
mogelijke oorzaken bekend zijn (bijvoorbeeld een accidentele overvulling), 
wordt de verontreiniging als gemengd beschouwd. Een gemengde 
bodemverontreiniging is een verontreiniging die gedeeltelijk vóór en gedeeltelijk 
na de inwerkingtreding van het Bodemsaneringsdecreet tot stand gekomen is. 
Gezien er een overschrijding van de bodemsaneringnorm werd vastgesteld, is 
er noodzaak tot bodemsanering. Voor de terugsaneerwaarde van 
bodemverontreiniging met minerale olie wordt de bodemsaneringnorm (= 500 
mg/kg DS) beschouwd. 
3.3 Bemonsteringsstrategie en proefopzet 
Om te bepalen welke plaatsen bemonsteren dienen te worden, wordt gebruik 
gemaakt van een grid configuratie. Enkel de plaats van het eerste 
staalnamepunt wordt random geselecteerd. Deze configuratie garandeert een 
volledige bedekking van de verontreinigde zone. De gekozen staalnamepunten 
worden in de diepte op vaste afstanden bemonsterd. Uitgaande van de 
afbakening van de verontreiniging vermeld in het BBO werd een rooster van 9 
m x 9 m met 3 m afstand tussen de roosterpunten uitgezet op de verontreinigde 
locatie. In de niet verontreinigde zone werden eveneens 3 punten vastgelegd. 
Deze locaties en de monsternamepunten worden weergegeven in Figuur 14. 
3.3.1 Proefopstelling 
Op de site werden verschillende sensoren geïnstalleerd op verschillende 
dieptes:  
25 tensiometers voor de bepaling van het vochtgehalte in de bodem 
10 bodemluchtfilters voor passieve bemonstering van VOC’s 
8 bodemluchtfilters voor actieve bemonstering van koolstofdioxide en zuurstof 
De tensiometers en de zuurstofsensoren zijn verbonden met een datalogger 
CR10X (Campbell Scientific), wat continue metingen toelaat voor een lange 
periode.  
De bodemluchtfilters voor actieve bemonstering werden maandelijks 
bemonsterd en deze voor de passieve bemonstering werden bij de start in 
maart 2007, 2 wekelijks bemonsterd, vanaf april 2007 werden deze 4 wekelijks 
bemonsterd. 
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Driemaandelijks werden bodemstalen genomen en geanalyseerd op totaal 
gehalte minerale olie. 
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3.3.1.1 Ontwerp bodemluchtfilter passieve  bodemluchtbemonstering 
Voor het gebruik van Dräger ORSA 5 passieve samplers werden speciale peilbuizen 
ontworpen voor de bemonstering van VOC’s in de bodemlucht (figuur 15). 
Figuur 15: Technisch tekening peilbuis bodemluchtbemonstering 
 
De bodemluchtfilter bestaat uit een polyvinylchloride (PVC)buis met diameter van 50 mm 
waaraan een inert kamertje in polymethylmethacrylaat (PMMA) werd bevestigd dat onderaan 
is afgesloten met een poreuse, gesinterde glasplaat. Het volume van het kamertje bedraagt 
25 cm³. Het kamertje is bovenaan afgesloten met een plaatje uit PMMA met een opening, 
afgesloten met een inox plaatje met veersysteem, waardoor de sampler kan worden geduwd. 
Het in- en uithalen van de samplers gebeurt met een buis uit PVC met een diameter van 40 
cm waar onderaan een plaatje uit PMMA is bevestigd. Op het plaatje bevindt zich de houder 
waarin de ORSA 5 passive sampler kan worden geklemd. Het systeem wordt luchtdicht 
gemaakt door een VITON® ring die aansluit tussen de 2 PMMA plaatjes. De bodemluchtfilter 
worden afhankelijk van de diepte van bemonstering op maat gemaakt en bovenaan 
afgesloten met een schroefdraaddeksel waarin een rubber ring zit om de volledige sampler 
lucht- en waterdicht te maken. Dit om eventuele lekstromen, door het aanzuigen van 
buitenlucht tegen te gaan. Verder zal dit ook verhinderen dat neerslagwater de sampler 
binnendringt. 
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Figuur 16: Situatieschets gesloten bodemluchtfilter in de bodem 
 
Figuur 17: Proefopstelling bodemluchtfilter op de site Heymans 
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3.3.1.2  Dräger Orsa 5 passieve bemonsteringsbuisje 
Het ORSA 5 buisje (figuur 18) bestaat uit een aan beide zijden open glasbuisje, dat is gevuld 
met actieve kool. Bij de openingen van het buisje bevindt zich een diffusiezone van 
celluloseacetaat. De bodemlucht wordt diffuus door het buisje gebracht en de actieve kool 
adsorbeert de aanwezige organische componenten. In het laboratorium worden deze stoffen 
gedesorbeerd door toevoegen van 2 ml koolstofdisulfide. De bekomen oplossing wordt 
gaschromatografisch geanalyseerd.  
Figuur 18: Voorstelling Dräger ORSA 5 buisje (Dräger Safety AG & Co, 2005) 
 
 
1. Diffusiezone van celluloseacetaat 
2. Schrijfvlak om bemonsteringsdata te noteren 
3. Adsorptielaag van actieve kool 
4. Houder die werd bevestigd op de bodemluchtfilters 
Tabel 9 toont de technische gegevens van de ORSA 5 diffusiesampler. 
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Tabel 9: Technische gegevens ORSA 5 buisje (Dräger Safety AG & Co, 2005) 
 
Adsorptiecapaciteit Max 10 mg (afhankelijk van de stof) 
Apparaatconstante  0.8 cm-1 
Diffusiesnelheid 
1 tot 4 µg/(ppm x h) (afhankelijk van de 
stof) 
Bemonsteringssnelheid 5 tot 10 ml/min (afhankelijk van de stof) 
Temperatuur 0 tot 40°C 
Luchtdruk Minder dan 1050 hPa 
Luchtvochtigheid 5 tot 80% rel. bij 20°C 
 
De analytische bepaling gebeurt door de actieve kool in een vial van 4 ml te brengen en daar 
2 ml koolstofdisulfide aan toe te voegen. De geadsorbeerde componenten worden op deze 
manier gedesorbeerd en de bekomen oplossing wordt gaschromatografisch geanalyseerd 
met massadetectie. Initieel werd een screening uitgevoerd om de teruggevonden 
componenten te kwalificeren. Na de kwalificatie werd een standaardreeks opgemaakt met n-
alkanen (C5 tot C10). Deze werden samen met de stalen geanalyseerd in de selected ion 
methode waarbij de specifieke ionmassa’s voor elke component werden gebruikt voor 
kwantificatie. 
Tabel 10: Instellingen van de GC-MS voor VOC bepaling (NIOSH, 2003) 
 
Kolomspecificaties AT5-MS kolom :30 m x 0.25 µm 
Draaggas en flow Helium, 0.5 ml min-1 
Injectiemodus Split injectie met verhouding 50:1 
Injectievolume 2 µl 
GC-programma 
35°C, 1 min, 6°C/min tot 130°C, 20°C/min tot 
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Tabel 11: Identificatiegegevens voor bepaling van VOC’s met MSD (Wai-mei Sin et al., 2001) 
 








Pentaan 43 43, 42, 41 2.46 0.999 
Hexaan 57 57, 43, 41, 56 3.16 0.998 
Cyclohexaan 56 56, 84, 41, 69 3.95 0.999 
Heptaan 43 43, 57, 71, 100 4.51 0.997 
Methylcyclohexaan 83 55, 83, 98, 41 5.00 0.998 
Octaan 43 43, 57, 71, 85 6.66 0.996 
Nonaan 57 57, 43, 85 9.30 0.995 
Decaan 43 43, 57, 71, 85 12.00 0.996 
Undecaan 43 43, 57, 71, 85 14.66 0.998 
 
Er wordt afhankelijk van de verwachte concentraties een kalibratiecurve opgesteld van de 
stoffen in koolstofdisulfide. De kalibratiecurve bestaat minstens uit 4 punten. Na elke reeks 
van 5 stalen wordt een controlestandaard geïnjecteerd met een concentratie in de buurt van 
concentratie van de geanalyseerde stalen. De waarde van deze controlestandaard mag niet 
meer dan 3% afwijken (Giese et al., 2006). 
De daarbij geanalyseerde stofmassa, mi, vormt de basis voor de onderstaande 











 vgl. 3.1 
Waarbij Ci de concentratie (ng/cm³) van de gemeten stof, KORSA5 de apparaatconstante (0.8 
cm-1, mi de massa (ng) van de gaschromatografisch bepaalde stof, DA het 
desorptierendement is van de gemeten stof (gelijk of kleiner dan 1), Di de stofspecifieke 
diffusiecoëfficiënt (cm²/s) en t de monsternametijd (seconden) voorstellen. 
Het desorptierendement wordt bepaald door een gekende concentratie van het analyt op de 
actieve kool te brengen, het buisje wordt daarna minimum 16 uur bewaard in de diepvries 
waarna het wordt gedesorbeerd als hierboven beschreven. Het rendement wordt als volgt 
berekend. 
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CDA =  vgl. 3.2 
Waarbij Cs de gekende standaardconcentratie is die werd toegevoegd aan de actieve kool 
en Cb de concentratie is van het staal berekend uit de kalibratiecurve. 
De parameters nodig om de concentratie te berekenen zijn meestal slechts bepaald bij een 
referentie temperatuur en druk, deze is niet dezelfde als de heersende temperaturen en 
drukken op de onderzoekssite. Het is daarom nodig een temperatuur en drukcorrectie in te 
voeren om de werkelijke concentratie te berekenen. In vergelijking 3.3 wordt de berekende 
concentratie verder aangepast met een druk- en temperatuurcorrectie voor temperatuur van 





CC icorr ××=  vgl. 3.3 
Waarbij Ccorr de concentratie (ng/cm³) met druk- en temperatuurcorrectie, P de atmosferische 
druk (kPa) en T de omgevingstemperatuur (K) voorstellen. 
3.3.1.3 Tensiometers 
Een tensiometer meet de matrixpotentiaal (ψm -bar of h -cm waterhoogte) en wordt gebruikt 
om  met behulp van de pF curve de beschikbare hoeveelheid bodemwater te meten.  
De tensiometer bestaat uit een poreuze keramische cup verbonden met een PVC buis. 
Bovenaan wordt de buis luchtdicht afgesloten met een siliconen stop. De poreuze cup laat 
een vrije uitwisseling toe van water en opgeloste stoffen tussen een interne oplossing van 
gedestilleerd water en de bodem. De hydrostatische druk binnen in de tensiometer streeft 
een evenwicht na met de potentiaal van het bodemwater (Livingston, 1993). Deze potentiaal 
wordt gemeten met een elektronische druksensor en geregistreerd als een spanningsverschil 
in mV. De druksensoren worden, voor plaatsing op het veld, in het laboratorium gekalibreerd 
bij verschillende omgevingstemperaturen omdat de ‘wheatstone brug’-weerstanden 
temperatuurgevoelig zijn. De kalibratie gebeurt via een drukkalibratie-instrument waarbij het 
signaal (mV) wordt vastgelegd bij verschillende drukken, de atmosferische druk en een 
onderdruk van 0,2 bar. Vergelijking 3.4 geeft de relatie weer tussen de druk en het mV 
signaal per omgevingstemperatuur: 
 bxaY +⋅=  vgl. 3.4 
Waarbij Y de druk voorstelt in bar, x is het outputsignaal in mV en a en b stellen 2 
coëfficiënten voor.  
De coëfficiënten a en b dienen ook gecorreleerd te worden met de temperatuur: 
 dTca +⋅=  vgl. 3.5 
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 fTeb +⋅=  vgl. 3.6 
Waarbij c, d, e en f temperatuuronafhankelijke coëfficiënten zijn en T de temperatuur 
voorstelt in °C. 
Uiteindelijk wordt voor elke druksensor de temperatuursafhankelijke kalibratie vergelijking 
opgesteld: 
 )()( fTexdTcY +⋅+⋅+⋅=    vgl. 3.7 
3.3.2 Analysetechnieken en -methodes 
3.3.2.1 Textuur 
De textuur wordt bepaald aan de hand van de pipetmethode. Deze methode is gebaseerd op 
de wet van Stokes. Bij deze techniek wordt gebruik gemaakt van de verschillen in 
bezinkingsnelheid van de deeltjes aanwezig in het monster, nadat het monster ontdaan is 
van organische en anorganische koolstof (kalkbestanddelen). Grotere deeltjes zakken 
sneller dan de kleinere deeltjes naar de bodem van een cilinder gevuld met water. In de 
waterkolom ontstaat een gradiënt. Door de verschillende fracties op te vangen en in te 
dampen kan de deeltjesgrootteverdeling worden vastgesteld. 
3.3.2.2 pF-curve 
De pF-curve geeft de relatie weer tussen de matrixpotentiaal en het vochtgehalte in de 
bodem. Hiervoor dienen ongestoorde bodemmonsters genomen te worden. Water wordt 
stapsgewijs ontrokken aan de verzadigde bodemmonsters. Nadat evenwicht tussen het 
vocht in de bodem en de aangelegde druk bereikt wordt, is het water dat met een 
zuigspanning lager dan de uitgeoefende onder- of overdruk aan de bodem wordt gebonden, 
aan het monster onttrokken. Het hiermee overeenstemmende vochtgehalte wordt 
gravimetrisch bepaald.  
De pF-curve werd bepaald voor 9 matrix potentialen. De zandbox werd gebruikt voor het 
aanleggen van de matrix potentialen tussen -0,25 en -10 kPa en drukketels voor de matrix 
potentialen tussen -20 en -1500 kPa. 
Aan de bekomen meetpunten van de h-θ relatie wordt een pF-curve gefit met behulp van de 















θθθθ  vgl. 3.8 
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Waarbij θ het volumetrische bodemvochtgehalte voorstelt uitgedrukt in m³/m³, θr is het 
residueel bodemvochgehalte uitgedrukt in m³/m³, θs is het verzadigd bodemvochgehalte 
uitgedrukt in m³/m³ en α, n en m zijn te schatten parameters waarbij m gelijk is aan 1-1/n. 
3.3.2.3  Minerale olie analyses 
Het gehalte aan minerale olie in de bodem wordt kwantitatief bepaald met behulp van de 
gaschromatografie. Onder minerale olie wordt het geheel aan verbindingen bedoeld die 
extraheerbaar zijn uit vaste matrices met een mengsel hexaan/aceton, niet adsorberen aan 
florisil en die door middel van capillaire gaschromatografie te scheiden zijn en retentietijden 
hebben gelegen tussen de retentietijden van n-decaan en n-tetracontaan. 
Procedure:  
Eerst werd een homogene hoeveelheid bodemmonster (ongeveer 20 g) afgewogen en een 
equivalente hoeveelheid NaSO4. Deze werd vermengd met het monster tot een droge massa 
bekomen werd. Daarvan werd ongeveer 20 g in een extractiehulsel gebracht, afgesloten met 
een glaswolprop. Per bodemstaal werd telkens één herhaling genomen.  
Voor elke extractie diende de soxhletopstelling (Figuur 19) te worden gespoeld met 
dichloormethaan. De extractiehuls en de glaswolprop moesten nadien gedroogd worden in 
een droogstoof.  
Tijdens de extractie wordt eerst 3 uur met aceton geëxtraheerd waarna 16 uren wordt 
geëxtraheerd met een n-hexaan/aceton mengsel. Bij elke analysereeks wordt één 
procedureblanco bestaande uit 20g NaSO4 meegenomen die de volledige analyseprocedure 
ondergaat. Achteraf wordt de aceton verwijderd door het extract gedurende een half uur uit 
te schudden met 40g MgSO4 opgelost in 500 ml water. Deze oplossing wordt dan in een 
scheitrechter gebracht en de water-acetonfractie kan worden verwijderd. 
Aan de bekomen extracten wordt 3g florisil per 10g bodemmonster toegevoegd, dit om de 
overblijvende polaire verbindingen te verwijderen. Het geheel wordt dan gedurende 10 
minuten geschud.  
Van elke nieuwe partij florisil dient eerst het zuiveringsrendement gecontroleerd te worden. 
Aan 5 ml van de testoplossing van decaan, tetraline en 4-cholesten-3-on wordt daarvoor 
1,5g florisil toegevoegd. Deze oplossing wordt dan geïnjecteerd in de gaschromatograaf.  
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Figuur 19: Opstelling van een soxhletextractie (ATA, 2006) 
 
                            
Door het vergelijken van de oppervlakten van de decaan-, tetraline- en 4-cholesten-3-on -
pieken bekomen voor de behandelde en de niet-behandelde testoplossing kan het 
zuiveringrendement worden bepaald. De vergelijking tussen de piekoppervlakten van de 
verbindingen moet aan de volgende criteria voldoen: tetraline > 30%, 4-cholesten-3-on < 3%, 
decaan > 90%. 
 100)/( ⋅= nbb AAT  vgl. 3.9 
Waarbij T het vergelijkend percentage weergeeft; Ab geeft de piekoppervlakte van de 
component na de behandeling met florisil weer en Anb geeft de piekoppervlakte van de 
component voor de behandeling met florisil weer. 
Voor de minerale olieanalyses wordt gebruik gemaakt van een gaschromatograaf type GC 
8000 Top Series. De gebruikte instellingen van de gaschromatograaf worden weergegeven 
in Tabel 12. 
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Tabel 12: Instellingen van de gaschromatograaf voor Minerale Olie bepaling(VITO, 2005) 
 
Kolomspecificaties 
DB-5 kolom :15 m x 0.25 µm met apolaire 
voorkolom: 1.5 m x 0.53 µm 
Draaggas en flow Helium, 1.0 ml min-1 
Injectiemodus On column, large volume 
Injectievolume 100 µl 
GC-programma 
60°C, 5 min, 25°C/min tot 320°C, 6 min 
(totale duur 22 min) 
FID temperatuur 325°C 
 
De GC wordt vooraf gekalibreerd met een standaardmengsel, bestaande uit even n-
hexanen, dit om de retentietijden van de verschillende n-alkanen te bepalen. Daarna worden 
5 standaardoplossingen van een kalibratiemengsel van minerale olie (RIVM olie), in 
oplopende concentraties van 36 tot 1500 µg/mL geïnjecteerd en de piekoppervlakten 
bepaald. 
De interne standaardmethode is gebaseerd op de bepaling van een relatieve responsfactor 








=  vgl. 3.10 
Waarbij Arivm de piekoppervlakte van de C10-C40 fractie in de kalibratiestandaard weergeeft, 
Crivm de concentratie RIVM-olie in de kalibratie-werkoplossing (µg/mL) geeft, Ais de 
piekoppervlakte van de interne standaard n-C40 geeft en Cis de concentratie van de interne 
standaard in de kalibratie-werkoplossing (µg/mL) geeft. 
Na het injecteren van de te analyseren extracten wordt het gehalte aan minerale olie (mg/kg 






=  vgl. 3.11 
Waarbij A de piekoppervlakte van de fractie C10-C40 in het staal weergeeft, V het volume 
van het eindextract (ml) geeft, G het gewicht geëxtraheerd monster (g DS) geeft en <RRF> 
de gemiddelde relatieve responsfactor voorstelt. 
Om de resultaten uit te drukken per g droge stof wordt het gravimetrisch bodemvochtgehalte 
bepaald van de bodemstalen. 
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3.3.2.4 R-UNSAT model 
De tijd nodig voor micro-organismen om te reageren op veranderingen in de 
substraatsamenstelling, aanwezige elektronenacceptoren en beschikbare nutriënten kan vrij 
groot worden genoemd in vergelijking met de tijd nodig voor gassen om zich te verplaatsen 
in de onverzadigde zone. Daarom is het nodig om de reactiesnelheid te bepalen in een 
systeem in evenwicht met de gegevens bekomen uit de bodemluchtbemonsteringen (Lahvis 
and Baehr, 1996). De onderstaande eendimensionale massavergelijking is dan toepasbaar 





=  met k = 1,2,…M vgl. 3.12 
Waarbij Jk de totale massaflux van component k weergeeft, z de afstand vanaf de 
grondwatertafel geeft, Rk de reactiesnelheid van component k geeft en M het totaal aantal 
componenten weergeeft. 
Algemeen kan Jk in elke fase veroorzaakt worden door advectie en diffusie. In dit systeem 
wordt aangenomen dat diffusie het transportmechanisme is van de gascomponenten. 
Advectie in de waterfase werd niet opgenomen omdat de aanwezige koolwaterstoffen in 
huisbrandolie slecht water oplosbaar kunnen worden genoemd. Verder wordt gasfase 
advectie buiten beschouwing gelaten omdat de drukverschillen in de onverzadigde zone te 
verwaarlozen zijn (Peterson et al., 1988). Hierdoor kan Jk worden beschreven door het 
onderstaande model welke de diffusie beschrijft van gassen bij atmosferische druk en 







² λωωρ  met k = 1,2,…M vgl. 3.13 
Waarbij c de molaire dichtheid in de gasfase weergeeft, ρ de dichtheid in de gasfase geeft, 
ωk en ωi het molair gewicht van respectievelijk component k en i geeft en λk de molfractie 
van component k weergeeft. In tegenstelling met de wet van Fick houdt vergelijking 3.13 
rekening met veranderingen in samenstelling, wat kan leiden tot minimale verschillen in gas 
fase diffusiviteit. Zoals voorgesteld in vergelijking 3.12 kan de diffusieve flux alleen wijzigen 
door biodegradatiereacties. Bronnen van zuivere koolwaterstoffen kunnen op hun beurt ook 
wijzigingen veroorzaken in de diffusieve flux maar deze worden niet in beschouwing 
genomen in het model omdat enkel de onverzadigde zone boven de watertafel wordt in 
beschouwing genomen en deze geen bron van zuivere koolwaterstoffen bevat. 
Vergelijkingen 3.12 en 3.13 definiëren een systeem van 2M differentiaalvergelijkingen die het 
transport beschrijven van M reactieve componenten (vergelijking 3.14) (Baehr and Baker, 
1995). 
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d )( 1−=λ  met i = 1,2,…M vgl. 3.14b 






























































=  met k = 1,2,…M vgl. 3.16 
De grenscondities van het maaiveld zijn gegeven door onderstaande vergelijkingen: 
 
L
kk JJ =  met z = L en k = 1,2,…M vgl. 3.17a 
 
L
kk λλ =  met z = L en k = 1,2,…M vgl. 3.17b 
Het systeem van M vergelijkingen zoals in vergelijking 3.14a en 3.14b, rekening houdend 
met grenscondities 3.17a en 3.17b, is niet lineair en wordt opgelost door het algoritme 
beschreven door Baehr and Baker (Baehr and Baker, 1995). 
Figuur 20 toont een voorbeeld van een zone gebruikt in de modelsimulaties 
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Figuur 20: Voorbeeld zone gebruikt in modelsimulaties (Lahvis et al., 1999) 
 
De gebruikte gegevens voor het modelleren van de koolwaterstoffen op de site heymans 
worden weergegeven in het volgend hoofdstuk. 
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4. RESULTATEN EN DISCUSSIE 
4.1 Inleiding 
Passieve bodemluchtbemonstering wordt vooral gebruikt om kwalitatieve gegevens 
betreffende de vervuiling te onderzoeken. Er zijn echter voldoende laboratoriumonderzoeken 
uitgevoerd waarbij passieve bemonstering werd gebruikt om de bodemluchtconcentraties 
van verschillende VOC’s op te volgen in de tijd. Door dit gegeven is deze proef opgestart om 
na te gaan of er een mogelijkheid bestaat om passieve bemonstering te gebruiken bij het 
opvolgen van natuurlijke attenuatie van minerale olie. Verder wordt de mogelijkheid van 
modellering onderzocht op de bekomen data. De proefperiode loopt van 12 maart 2007 tot 
21 mei 2007. 
4.2 Technische evaluatie bodemluchtbemonsteringsfilter 
De bodemluchtbemonsteringsfilter werd ontworpen om passieve bodemluchtbemonstering 
uit te voeren met ORSA 5 passive samplers. De belangrijkste voordelen van dit systeem zijn 
dat het aanbrengen en verwijderen van de passieve buisjes met een minimum aan verstoring 
in de bodem kan gebeuren. Dit door het goed afsluiten van de bemonsteringkamer. Als 
belangrijkste nadelen kan worden aangegeven dat de gekozen materialen weinig 
vochtbestendig waren en er vocht kon binnendringen in de bemonsteringskamer. Daardoor 
vertoonde het afsluitsysteem na verloop van tijd sporen van oxidatie en kon op een diepte 
van 150 cm beneden het maaiveld niet meer worden gemeten door waterophoping.   
4.3 Textuur 
De bodemtextuur is een belangrijk gegeven. Deze bepaalt onder meer de permeabiliteit in de 
bodem, de VOC diffusie en de zuurstofdiffusie. In tabel 13 wordt de bodemtextuur 
weergegeven volgens de Belgische bodemclassificatie, alsook het kleigehalte (%) voor 
verschillende bodemlagen op de monsternamelocaties. Voor de niet verontreinigde locatie 
(2,4) en de locatie dicht tegen het gebouw (3,2) gelegen buiten de ontgravingszone komt een 
abrupte textuurverandering voor op een diepte van ongeveer 1,5 m-mv. Bij deze locaties 
bestaat de diepste laag uit de oorspronkelijk aanwezige zandige klei. De bovenste laag 
bestaat uit opvulzand dat tijdens de bouw van het gebouw werd afgegraven en gebruikt om 
het terrein te egaliseren.  
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Voor de andere locaties die gelegen zijn in de ontgravingszone is het originele bodemprofiel 
tussen 1,5 en 3,0 m-mv verstoord. Het verstoorde profiel is opgebouwd uit de bodem 
waarmee de ontgravingsput van de opslagtanks werd opgevuld (Bureau voor Milieu-
Onderzoek, 2003) en heeft een korrelgrootteverdeling gaande van kleiig zand tot zandige 
klei. De bovenste lagen bestaan uit het niet verontreinigde opvulzand dat werd afgegraven 
en later teruggeplaatst. 
Gezien de verontreiniging zich vooral situeert in de zwaardere textuur die gekenmerkt wordt 
door een lage doorlatendheid, is de verdere verspreiding van de minerale olie naar het 
grondwater verwaarloosbaar. Bovendien wordt het bodemprofiel gekenmerkt door een 
beperkte opwaartse stroming vanaf een diepte van 2,0 m-mv onder invloed van de 
heersende hydraulische drukprofielen, waardoor infiltratie naar het grondwater minimaal is 
(Universoil, 2006).  
Door de hoge diffusiviteit van het opvulzand kan O2 gemakkelijk tot een diepte van 1,5 m-mv 
diffunderen en zo de verontreinigde zone bereiken. De aanwezige VOC’s in de bodemlucht 
kunnen op deze manier makkelijk diffunderen naar de atmosfeer. Hieruit kan worden 
besloten dat de textuur in de bemonsteringszone geen limiterende factor is voor passieve 
bodemluchtbemonstering. 
Tabel 13: Bodemtextuur volgens de Belgische bodemclassificatie en het kleigehalte (%) voor 
verschillende dieptes op de monsternamelocaties 
 
Diepte  
(m-mv) (2,4) (2,2) (2,3) (3,2) 
















1,5 – 2,0 E-13 
(15,8) 




E-13   
(22,4) 




E-13   
(23,9) 
E-13   
(24,6) 




E-13   
(19,5) 
E-13   
(26,5) 
 
Z-1 = zand, S-2 = kleiig zand, S-3 = lemig zand en E-13 = zandige klei 
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4.4 Vochtgehalte en grondwatertafelniveau 
Het vochtgehalte en het niveau van de grondwatertafel zijn belangrijke parameters voor het 
beoordelen van de haalbaarheid voor het gebruik van passieve bodemluchtbemonstering. 
De resultaten zijn bekomen uit de data van de tensiometers die werden geplaatst op diverse 
plaatsen op de site. 
Figuur 21 toont het volumetrisch vochtgehalte op de diverse monsternameplaatsen. 














2.2; 50 cm -mv
2.2; 100 cm -mv
2.3 50 cm -mv
2.3; 100 cm -mv
3.2; 50 cm -mv
3.2 100 cm -mv
 
Uit deze figuur blijkt dat het volumetrisch vochtgehalte met een waarde tussen de 40 en 50 
% (v/v) vrijwel constant blijft gedurende de monsternameperiode. Enkel op plaats 2.3 op -50 
cm is het volumetrisch vochtgehalte ongeveer 30% (v/v). De abrupte dalingen zijn het gevolg 
van een slechte werking van de tensiometers waardoor dit niet in beschouwing mag worden 
genomen. 
Figuur 22 toont het verloop van het grondwatertafelniveau op de diverse 
monsternameplaatsen. Deze waarden zijn bekomen met tensiometeruitlezingen via 
interpolatie van de plaats waar de drukhoogte een waarde van 0 cm waterhoogte bereikt. 
Men dient rekening te houden dat deze waarde ook kan worden bereikt indien boven de 
grondwatertafelniveau een vol-capillaire zone is gevormd. Dit door de capillaire opstijging 
vanuit het grondwater. De dikte van de vol-capillaire zone is erg wisselend. De dikte kan 
variëren van nul in gronden met grote poriën (wormgangen; scheuren in kleigronden) tot 
enige dm in gronden met bijvoorbeeld zavel, leem of uiterst fijn zand. De grenzen tussen de 
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zones verschuiven met de schommelingen van de grondwaterstand. Verder is bij de uitlezing 
de luchtintreewaarde van de tensiometers van belang, dit is de druk nodig om water uit de 
poriën van de cup te vervangen door lucht. Indien dit het geval is dan loopt de tensiometer 
leeg en kan deze niet meer worden gebruikt. 





























Uit de grafiek blijkt dat bij het begin van de proef het grondwaterniveau zich steeds boven -
150 cm situeert. De bodemluchtfilters geplaatst op -150 cm konden voor het experiment niet 
worden gebruikt omdat de kamertjes waar het actieve koolbuisje diende ingebracht te 
worden onder water stonden. Vanaf het moment dat de proeven zijn gestart is een duidelijke 
daling van het grondwaterniveau zichtbaar.  
4.5 Actieve bodemluchtanalyses 
De actieve bodemluchtanalyses werden uitgevoerd om de concentratie van zuurstof, 
koolstofdioxide en stikstof te meten. Deze concentraties worden dan gebruikt om na te gaan 
of er afbraak is van de vervuilende componenten. In dit onderzoek kunnen de waarden 
worden gebruikt om na te gaan of er een mogelijkheid is dat de aanwezige VOC’s in de 
onverzadigde zone onderhevig kunnen zijn aan biodegradatie. Zuurstofconcentraties kunnen 
hierbij een limiterende factor zijn. 
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Het zuurstofgehalte daalt in functie van de diepte. Bovenaan het profiel komen hogere 
concentraties voor door diffusie van O2 vanuit de lucht. De zuurstofconcentratie in de 
bodemlucht geeft het evenwicht weer tussen de zuurstofaanvoer (diffusie) en het 
zuurstofverbruik door o.a. microbiële afbraak. Figuur 23 toont dat de zuurstofconcentraties 
tot op -50 cm ongeveer dezelfde is voor alle punten. Door het textuurverschil op de 
verschillende punten en dan vooral tussen de punten in de verontreinigde en de blanco, is de 
diffusie van zuurstof ook groter in de verontreinigde zone en daardoor is er een verschil in 
zuurstofverbruik dat groter is in de verontreinigde zone. 
Figuren 23 en 24 tonen de zuurstof en koolstofdioxide concentraties op de diverse 
monsternameplaatsen. De voorbeelden in figuur 23 en 24 tonen de zuurstof en 
koolstofdioxide profielen voor de stalen genomen op 19 maart en 30 maart 2007. 
Figuur 23: Zuurstof- en koolstofdioxideconcentraties op monsternameplaatsen 
 
 
Figuur 24: Zuurstof- en koolstofdioxideconcentraties op monsternameplaatsen 
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Uit figuren 23 en 24 blijkt dat het verschil in concentraties van zuurstof en koolstofdioxide 
enkel duidelijk is in de meest verontreinigde zone, punt 2.2. Bij punt 2.2 treedt een vrij trage 
O2 daling op bovenaan het profiel en een sterkere O2 daling en CO2 stijging vanaf -150 cm. 
Voor de andere punten en het blanco punt zien we geen noemenswaardige verschillen in het 
verloop. Bij de niet verontreinigde zone daalt het O2-gehalte sneller in functie van de diepte 
tot en met een diepte van -100 cm, daarna blijven de O2 concentraties ongeveer gelijk. 
De sterke O2 daling bovenaan het profiel is enerzijds te wijten aan de aërobe afbraak van het 
organisch materiaal en anderzijds aan de lagere O2 diffusiesnelheid in de kleiige 
zandbodem. 
Bij de verontreinigde zone komen bovenaan relatief hoge O2-concentraties voor. Doordat de 
bovenste 150 cm uit opvulzand bestaat, kan O2 gemakkelijk diffunderen tot een diepte van -
150 cm en zo de verontreinigde grond bereiken. Gezien de textuur vanaf een diepte van -
150 cm vergelijkbaar is voor de verontreinigde en de niet verontreinigde zone, is de sterkere 
O2 daling in de verontreinigde zone te wijten aan een hoger zuurstofverbruik, wat wijst op de 
aanwezigheid van micro-organismen.  
Volgens Greenwood (1961) is er geen aërobische mineralisatie bij heel lage 
zuurstofconcentraties. Volgens Hurst et al. (1996) is voor de mineralisatie van moeilijk 
afbreekbare PAK’s een molfractie zuurstof tussen 0 en 2% nodig. Daaruit kan worden 
besloten dat in ons geval zuurstof op de dieptes van -50 en -100 cm geen limiterende factor 
is voor de afbraak van VOC’s in de bodemlucht. 
4.6 Minerale olie analyses 
Een belangrijke stap is het bepalen van de concentratie en de verdeling van de 
verontreiniging. Er zijn voldoende stalen nodig opdat de verontreiniging zowel verticaal als 
lateraal afgebakend kan worden. In totaal werden 44 bodemstalen genomen in de 
verontreinigde zone. Van elk van deze monsters werden submonsters genomen voor 
analyse. Dus er zijn 88 analysestalen voorbereid voor de Soxhlet-extractie en GC-analyse.  
De gaschromatograaf werd zodanig ingesteld dat voor de werkoplossing van n-alkanen alle 
alkanen tot op de basislijn gescheiden zijn. 
4.6.1 Initiële kalibratie 
De kalibratie-werkoplossingen werden in oplopende concentratie geïnjecteerd in de 
gaschromatograaf. Deze oplossingen bevatten een variabele concentratie aan RIVM-olie en 
een constante concentratie aan interne standaard.  
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De integratie van de chromatogrammen wordt gestart onmiddellijk na de piek van n-decaan 
en beëindigd onmiddellijk voor de piek van n-tetracontaan. De oppervlaktes en de gekende 
concentraties voor de verschillende kalibratie-oplossingen worden weergegeven in Tabel 14. 












 C10-C20 C10-C20 C20-C40 C20-C40 
Standaard 1 52563.4 16.47 77529.7 21.98 
Standaard 2 100827.4 32.93 122935.5 76.88 
Standaard 3 246706.7 82.33 329961.1 109.88 
Standaard 4 518564.7 164.66 639400.1 219.76 
Standaard 5 1055502.4 336.04 1447808.9 448.5 
 
Daarna wordt de concentratie van de RIVM-olie uitgezet in functie van de oppervlakte voor 
fractie C10-C20 (Figuur 25) en voor fractie C20-C40 (Figuur 26). Doordat de oorsprong 
binnen het 95 % betrouwbaarheidsinterval ligt, wordt de eigenlijke kalibratierechte bekomen 
door de regressierechte door de oorsprong te forceren. De coëfficiënten van de bekomen 
kalibratierechte en de determinatiecoëfficiënt R² worden weergegeven in Tabel 15. 







A 0 0 
B 3.19 . 10-4 3.18. 10-4 
R² 0.9998 0.9856 
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Figuur 25: Kalibratiecurve voor fractie C10-C20 
 
Calibration curve: OilC40_27_04_07 - C10-C20
Area























Figuur 26: Kalibratiecurve voor fractie C20-C40 
 
Calibration curve: OilC40_27_04_07 - C20-C40
Area


















4.6.2 Dagelijkse kalibratie 
Na elke 10 stalen wordt de geldigheid van de initiële kalibratie nagegaan door de controle-
werkoplossing van RIVM-olie te injecteren. Het gehalte van de werkoplossing wordt 
berekend op basis van de waargenomen oppervlakten, gebruik makend van de helling van 
de kalibratierechte die bepaald werd bij de initiële kalibratie. De berekende concentratie 
wordt dan vergeleken met de werkelijke concentratie en mag niet meer dan 10 % afwijken. In 
tabel 16 worden de resultaten van de dagelijkse kalibratie weergegeven. Doordat de 
afwijkingen kleiner zijn dan 10 % wordt de initiële kalibratie als geldig beschouwd en kunnen 
de berekeningen gebeuren aan de hand van de initieel bepaalde kalibratierechte.  
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Controle-werkoplossing 768.85 783.85 2.0 
Controle-werkoplossing  768.85 758.15 1.4 
Controle-werkoplossing 768.85 778.14 1.2 
Controle-werkoplossing 768.85 789.62 2.7 
 
4.6.3 Resultaten gaschromatografie 
De gemiddelde minerale olie concentraties worden per locatie en per bodemlaag van 50 cm 
weergegeven in tabel 17. Elk chromatogram werd gecorrigeerd met de resultaten van het 
blancostaal. De minerale olieverontreiniging bestaat vooral uit ketenlengtes tussen 20 en 40 
koolstofatomen. Uit de tabel kan men afleiden dat de olieconcentraties toenemen in functie 
van de diepte. Vanaf ongeveer -200 cm komen hoge olie concentraties. De grootste minerale 
olie concentraties komen voor ter hoogte van de locaties (1.2) en (2.2), dus in het midden 
van de verontreinigde zone.  
Tabel 17: Resultaten van de minerale olie-analyse (mg/kg DS) 
 
Diepte 
(m) (1,1) (1,2) (1,3) (2,1) (2,2) (2,3) (3,1) (3,2) (3,3) 
0,5-1,0 92.2 84.0 98.2 61.3 95.3 59.1 64.3 79.6 22.2 
1,0-1,5 304.5 374.2 357.6 940.4 514.1 627.7 319.7 526.1 258.3 
1,5-2,0 1367.5 1968.5 1166.3 1101.6 1698.1 1993.3 372.7 559.7 699.5 
2,0-2,5 2808.7 3623.5 1547.2 1567.0 2592.8 3137.5 2592.1 1553.7 949.0 
2,5-3,0 2059.0 2090.7 2437.6 1666.8 3058.5 2409.1 265.3 901.1 - 
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4.7 Passieve bodemluchtanalyses 
De bemonsteringsperiode voor de bodemluchtmonsters liep van 12 maart tot 21 mei 2007. 
Er werden in deze periode 45 stalen genomen waarvan slechts 19 stalen bruikbaar bleken 
voor analyse. 18 stalen werd na bewaring in de diepvries gecontamineerd met een mengsel 
van alkanen, waardoor na analyse slechts kon worden vastgesteld dat er een hoge 
concentratie diverse alkanen op het actieve koolbuisje aanwezig was. 8 stalen werden 
verzadigd met water uit de bodemluchtfilters gehaald, waardoor deze niet meer konden 
worden geanalyseerd. 
4.7.1 Initiële screening 
Initieel werd op 13 februari 2007 een staal in de meest verontreinigde zone genomen. Een 
ORSA 5 buisje werd in de bodemluchtfilter geplaatst op punt 2.2 op een diepte van -100 cm. 
Deze screening toonde aan dat enkel pentaan in voldoende mate in de bodemlucht 
aanwezig was om gedetecteerd te kunnen worden met de GC-MS. Pentaan werd dan verder 
ook gebruikt als enige VOC component bij de passieve bodemluchtanalyses. De 
aanwezigheid van pentaan kan rechtsreeks in verband worden gebracht met de aanwezige 
huisbrandolievervuiling en kan worden gebruikt om de haalbaarheid van de modellering van 
de  natuurlijke attenuatie van huisbrandolie op te volgen. 
4.7.2 Initiële kalibratie 
De stockoplossing wordt bereid door een afgewogen hoeveelheid n-alkaan in een maatkolf 
toe te voegen aan koolstofdisulfide. De maatkolven worden aangelengd en er worden 
kalibratie werkoplossingen gemaakt vanuit de stockoplossing. De kalibratie werkoplossingen 
werden in oplopende concentratie geïnjecteerd in de GC-MS. Deze oplossingen bevatten 
een variabele concentratie van n-alkanen van C5 tot C8. De kwantificatie gebeurt met 
Selected ion methode zodat enkel de specifieke ionen van de verschillende componenten 
worden gebruikt om de respons te bepalen. De respons van de gekende concentraties voor 
pentaan wordt weergegeven in Tabel 18. 
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Standaard 1 12.26 154444 
Standaard 2 36.78 454097 
Standaard 3 61.301 754887 
Standaard 4 122.602 1606406 
 
Figuur 27 toont de gevonden kalibratiecurve voor pentaan. 
Figuur 27: Kalibratiecurve voor pentaan 
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4.7.3 Controlestandaarden en desorptieefficiëntie 
Na elke 5 stalen wordt de geldigheid van de initiële kalibratie nagegaan door een 
controlestandaard te injecteren. Het gehalte van de werkoplossing wordt berekend op basis 
van de waargenomen oppervlakten, gebruik makend van de helling van de kalibratierechte 
die bepaald werd bij de initiële kalibratie. De berekende concentratie wordt dan vergeleken 
met de werkelijke concentratie en mag niet meer dan 3 % afwijken. Verder wordt ook bij elk 
nieuw lot van ORSA 5 buisjes de desorptie-efficiëntie bepaald, deze mag niet kleiner zijn dan 
75% terugvinding. Aangezien er bij de proefopzet slechts 1 lot ORSA 5 buisjes zijn gebruikt 
diende deze bepaling slechts éénmaal te gebeuren. In tabel 19 worden de resultaten van de 
controlestandaarden en de desorptieefficiëntie weergegeven. Doordat de afwijkingen kleiner 
zijn dan 3 % worden de gevonden waarden van de stalen als geldig beschouwd. De 
desorptie-efficiëntie bedraagt 103.9%, dit ligt binnen de marge en we herschalen de stalen 
dan ook met een desorptieefficiëntie van 100%.  











Controlestandaard 1 36.78 36.56 0.6 
Controlestandaard 2  36.78 37.21 1.2 
Controlestandaard 3 36.78 36.41 1.0 
Controlestandaard 4 36.78 35.87 2.5 
Desorptie-efficiëntie 36.78 38.21 3.9 
 
4.7.4 Resultaten passieve bodemluchtbemonstering 
De resultaten zullen worden besproken voor de drie monsternameplaatsen afzonderlijk. 
Eerst wordt plaats 2.2 besproken omdat deze in de meest vervuilde zone ligt, verder wordt 
dan punt 2.3 dat zich links van punt 2.2 bevindt indien we naar het gebouw toekijken. Verder 
ook punt 3.2 dat zich naast het gebouw bevindt. Deze 2 punten worden gekozen omdat deze 
in de smeerzone van de vervuiling liggen. 
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Uit de analyses blijkt dat op de blanco bemonsteringsplaats (2.4) geen enkele maal een VOC 
concentratie wordt bereikt boven de detectiegrenzen van het toestel. We gaan er dan ook 
van uit dat de gevonden VOC’s in de stalen uit de verontreinigde zones enkel afkomstig zijn 
van de vervuiling met minerale olie. 
Als referentiepunt voor het weergeven van de concentraties pentaan in het bodemgas wordt 
de grondwatertafel gebruikt. Dit omwille van de beweging van de het grondwaterniveau 
tussen de verschillende meetpunten en de verschillende meetdata.  
Figuur 28 toont de resultaten van de pentaanconcentraties gemeten op punt 2.2. 
Figuur 28: Resultaat pentaanconcentraties punt 2.2 



























Deze resultaten tonen aan dat er enkel een perfecte curve is bij de metingen gestart op 12 
maart 2007. Indien het voornaamste transportmechanisme voor VOC’s in de onverzadigde 
zone diffusie is dan wordt dit door deze grafiek aangetoond. De latere metingen tonen een 
constante concentraties van VOC’s op de 2 dieptes waarna een geleidelijke afname is naar 
het maaiveld toe. Dit verschijnsel kan worden toegeschreven aan het feit dat er een zone 
voorkomt waarbij een hogere diffusieweerstand voorkomt.   Dit kan door de aanwezigheid 
van een capillaire zone waardoor de VOC’s langer in deze zone blijven hangen. Een 
fenomeen hieruit af te leiden is dat de concentratie in de tijd afneemt, de mogelijkheid dat 
deze concentratie afneemt door biodegradatie is waarschijnlijk daar we reeds hebben 
aangetoond dat de zuurstofconcentratie geen limiterende factor is op deze dieptes. Indien 
zuurstof geen limiterende factor is en de VOC’s zich in een zone met verhoogde 
diffusieweerstand bevinden is er een mogelijkheid dat er een hogere biodegradatie is in deze 
zone. Dit kan verklaren waarom de concentratie op 20 cm boven de GWT na de eerste 
meting zo sterk was gedaald. De gemiddelde biodegradatiesnelheid uit deze data was 
1,65.10-5 ng pentaan/dag. 
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Figuur 29 toont de resultaten van de pentaanconcentraties gemeten op punt 2.3. 
Figuur 29: Resultaat pentaanconcentraties punt 2.3 























Deze resultaten tonen dezelfde concentratieverminderingen in de tijd maar geven een 
belangrijke indicatie naar de invloed van wijzigingen in textuur. Beneden 150 cm van het 
maaiveld is de textuur de oorspronkelijke zandige klei. Zoals bij het vorige punt is dit opnieuw 
een zone met verhoogde diffusieweerstand. Daardoor is er bij de eerste meting een snelle 
afname van de VOC concentratie. Toch zien we dat bij de metingen op 50 cm beneden het 
maaiveld de concentratie opnieuw stijgt. Dit kan opnieuw te wijten zijn aan de aanwezigheid 
van een zone met verhoogde diffusieweerstand. We zien dat de S curve symmetrisch 
verloopt waardoor we kunnen afleiden dat op dit punt op de verschillende dieptes twee maal 
hetzelfde hierboven beschreven fenomeen zich voordoet. 
Bij de initiële meting op 12 maart is dit het geval, de volgende metingen kunnen gelijkaardig 
worden genoemd, enkel de mogelijkheid om te bemonsteren op 150 cm beneden maaiveld 
viel weg omdat de peilbuis defect was. Toch zien we dat bij de meting op 26 maart er op 100 
cm benden maaiveld geen concentratie terug te vinden was en dat tot de meting op 26 april 
waar opnieuw een concentratie pentaan werd gevonden op deze diepte. 
Hieruit kan worden besloten dat de textuur, aanwezigheid van een capillaire zone en de 
veranderingen van de grondwatertafel een grote invloed hebben op het diffuus transport van 
de VOC’s. Een kleine wijziging in één van de vernoemde eigenschappen kan reeds gevoelig 
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Figuur 30 toont de resultaten van de pentaanconcentraties gemeten op punt 3.2. 
Figuur 30: Resultaat pentaanconcentraties punt 3.2 



























Op deze plaats herkennen we hetzelfde beeld als bij punt 2.3. Op een diepte van 150 cm zijn 
veel stenen aanwezig door de aanwezigheid van het gebouw en de funderingen. De peilbuis 
kon door dit niet op deze diepte worden geplaatst. Toch zien we ook hier weer een 
concentratietoename tot op een diepte van 50 cm beneden maaiveld, waarna een 
concentratievermindering optreedt tot het maaiveld.  
De drie grafieken met pentaanconcentraties tonen aan dat het van belang is de variabiliteit 
van de bodem in rekening te brengen bij de modellering. 
4.8 Modelleren van biodegradatie 
Met de data bekomen uit dit onderzoek is het niet mogelijk biodegradatie van de minerale 
olie vervuiling op deze site op te volgen. De VOC’s zijn in heel kleine concentraties aanwezig 
en laten niet toe een verband te leggen tussen de aanwezige vervuiling en de gevonden 
concentraties. De gegevens bekomen met de passieve bemonstering van de bodemlucht 
veronderstellen wel diffuus transport doorheen de bodem. Toch dient de variabiliteit van de 
bodem in rekening te worden gebracht. Vooral zones waar een verhoogde diffusieweerstand 
kan ontstaan zijn belangrijk om biodegradatie te modelleren met gegevens uit 
bodemgasmetingen. 
Uit de gemeten waarden is wel af te leiden dat er geen risico bestaat voor het vrijkomen van 
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5. BESLUIT EN AANBEVELINGEN 
5.1 Ontwerp bodemluchtbemonsteringsfilter 
Na het plaatsen van de bodemluchtfilters werd na enige tijd vastgesteld dat de houder van 
de ORSA 5 bemonsteringsbuisjes los kwam te zitten. Daardoor werden een aantal filters 
onbruikbaar. Het bevestigen van de houder moet op een andere manier worden gedaan 
zodanig dat dit kan worden voorkomen. 
Het veersysteem om de luchtkamer af te sluiten als er geen bemonsteringsbuisje in de filter 
aanwezig is, was vervaardigd uit verchroomd ijzer. Het gebruik van inox is hier sterk aan te 
bevelen. 
Om ophoping van water in de bemonsteringkamer tegen te gaan kan worden geopteerd om 
gore® textiel rond de kamers te bevestigen. Wel dient dan op laboschaal de invloed van 
deze maatregel op de opname van de VOC’s te worden bepaald.  
5.2 Bodemluchtmetingen 
Dit onderzoek geeft een initieel verband tussen de verschillende bodemeigenschappen en 
het gedrag van VOC’s in de onverzadigde zone. 
Het is aan te raden de bodemluchtmetingen verder uit te voeren en te kijken of de gevonden 
resultaten uit dit onderzoek zich telkens opnieuw voordoen. Als door de herhaalbaarheid de 
absolute waarden van de concentraties uit dit onderzoek bevestigd kunnen worden, kunnen 
deze resultaten onderdeel vormen van verder onderzoek naar de manier waarop VOC’s zich 
vrijstellen tijdens het biodegradatieproces van minerale olie in de bodem en hoe deze zich 
gedragen in de onverzadigde zone. 
5.3 Modelleren van biodegradatie 
Het modelleren van de biodegradatie van minerale olie tijdens een opgevolgde natuurlijke 
attenuatie is niet mogelijk met de data bekomen uit de bodemluchtmetingen. Verder is het 
belangrijk te stellen dat de minerale olie reeds verschillende jaren in de bodem aanwezig is 
en er een hele reeks invloeden kunnen zijn die door de beschikbare modellen niet kunnen 
worden berekend. 
5.4 Algemeen 
Dit onderzoek geeft aan dat er een mogelijkheid bestaat om ORSA 5 passieve 
luchtbemonsteringsbuisjes, die normaal worden gebruikt voor het evalueren van 
werkplaatsatmosferen, kunnen worden gebruikt om bodemluchtmetingen uit te voeren. 
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Indien een aantal structurele aanpassingen worden gedaan aan de peilbuizen waarin de 
monitoren worden bevestigd en er een oplossing kan worden gevonden voor het 
vochtprobleem kan deze techniek veelbelovend worden genoemd. Het gebruik van gore 
textiel kan hier een oplossing voor zijn. Wel moet dan de diffusieweerstand van dit materiaal 
in rekening worden gebracht. 
In vergelijking met de systemen die reeds op de markt zijn en hun waarde hebben bewezen, 
is deze nieuwe techniek financieel aantrekkelijk. Toch lijkt het dat voorlopig de passieve 
bodemluchtmetingen enkel kunnen worden gebruikt om een screening uit te voeren of er 
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